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Forord 
 
Med denne oppgaven avsluttes de fem beste årene i verden beste Trondheim. Fem år som student 
på NTNU er slutt og jeg er veldig takknemlig for alt jeg har fått være med på i Trondheim og 
med LUR på NTNU. Å begynne på LUR sammen med alle LURINGENE er det smarteste valget 
jeg har gjort så langt, vi har (nesten) bare hatt det kjempekjekt!  
 
Forelesninger, øvinger, lange kjemi-lab’er, pedagogikk, praksis, lange dager på lesesalen, fester, 
turer, grilling, volleyball, ski-gåing, spillkvelder og hundrevis av lunsjer har gjort studietiden til 
den beste så langt. Og 17. Mai feiringer med Spanskrøret i toget, hurra! 
 
Å skrive master har vært et veldig annerledes semester, hvor jeg har arbeidet mye alene. Det har 
vært spennende, men også frustrerende. Jeg vil takke Øyvind Mikkelsen for god veiledning 
underveis. Det har vært fint å alltid kunne banke på døra di og komme inn – selv om du er opptatt 
og ikke svarer når jeg banker på. Takk for hjelpen med prøvetaking, laboratoriestudiet og 
gjennomlesninger av oppgaven. For ICP-MS analysene vil jeg takke Syverin Lierhagen for god 
hjelp til å forstå de store filene med mange tusen tall. I forbindelse med oppgaven vil jeg si takk 
til NGI (Mari Moseid, Silje Salomonsen og Gijs Breedveld) for samarbeid og hjelp med litteratur 
og teori. 
 
Til AC vil jeg bare si: VI NAIL’A NTNU SAMMEN!  Du og jeg, vi klarte det! Takk for at du 
har vært min bestevenn på LUR, nå skal vi ut for å bli de beste lærerne i Verdens Viktigste Yrke. 
 
Til Tina vil jeg si: DU ER MIN TVILLING! Takk for at vi har gjort SÅ mye gøy sammen og at 
du alltid sier ja når jeg spør om du er med på noe. Jeg gleder meg til du kommer til Stavanger 
sånn at vi kan fortsette å være to masete jenter med rødt hår og fregner . Knoll og tott. 
 
Til min kjære Bendik vil jeg si: Takk for at du aldri blir lei eller gal av meg når jeg roter, maser, 
er trøtt eller sulten, men alltid får meg glad. Du er BEST!! Vi er DreamTeam. 
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Og takk til alle andre kule folk som har gjort tiden i Trondheim så bra. 
 
Jeg vil avslutte med å hilse til verdens beste Mamma og Pappa, nå kommer jeg endelig hjem! 
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Sammendrag 
 
 
Trondheim havn har komplekse problemstillinger med tanke på metallforurensinger i 
sedimentene.  En kombinasjon av historisk virksomhet, diffuse punktutslipp fra land og 
oppvirvling fra havnetrafikk har ført til sterk forurensning av sedimentene. Kystsonen er viktig 
for produksjon av næringsstoffer, mat og også et område for rekreasjon og byutvikling, derfor er 
det nødvendig at disse områdene holdes så rene som mulig. Utlekking og dumping til kystsonen 
har ført til at forurensninger og miljøgifter har akkumulert i sedimentene, noe som videre kan 
akkumulere i levende organismer eller spres til andre områder.  
 
I denne oppgaven ble sedimentene i Ilsvika/Fagervika kartlagt og analysert med ICP-MS. 
Resultatene ble fremstilt som dybdeprofiler og diskutert opp mot Klif sine tilstandsklasser. Det 
ble også gjort laboratoriestudier på utlekking av metaller fra sedimenter dekket med 
tildekkingsmateriale. Analysene av tildekkingsmaterialet ble gjort ved hjelp av DGT-målinger og 
vannprøver som ble analysert med ICP-MS. Metallene som det har blitt fokusert på i denne 
oppgaven er bly, kvikksølv, kadmium, nikkel, sink, kobber, krom, mangan og arsen. 
 
Sedimentprøvene som ble tatt på utvalgte punkter i Ilsvika/Fagervika viste at det var svært høye 
konsentrasjoner av flere metaller. Arsen, bly, kobber og sink utmerket seg negativt ved at de alle 
hadde konsentrasjoner som lå innenfor tilstandsklasse V (svært dårlig). Kadmium hadde også 
høye konsentrasjoner som lå i tilstandsklasse IV (dårlig). De høye konsentrasjonen i sedimentene 
antas å stamme fra utslippene fra Killingdal Gruveselskap. 
 
I forbindelse med laboratoriestudiene ble det hentet sedimenter fra Ilsvika/Fagervika- området. 
Disse ble lagt på bunnen av små akvarier, som så ble dekket med det aktuelle 
tildekkingsmateriale og fylt først med kunstig sjøvann og så naturlig sjøvann.  
Laboratoriestudiene av tildekkingsmaterialet viste at tildekkingsmaterialet som ble brukt 
reduserer utlekking av metaller fra sedimentet til vannet for 7 av de 8 metallene som ble studert 
(Cu, Cd, Cr, Pb, As, Zn, Ni, Mn). Studiene viste også at tildekkingsmaterialet i seg selv lekket 
store konsentrasjoner av metaller. Dette gjorde at det totale bidraget av metaller fra både 
sediment og tildekkingsmateriale ble så høyt at tildekkingen totalt sett kun var effektiv for 4 av 
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de 8 metallene. Metallene kobber, kadmium, bly og sink ble redusert av tildekkingen. Bidragene 
av arsen og mangan fra tildekkingsmaterialet var svært høye.  
 
DGT-målingene og ICP-MS konsentrasjonene samsvarte godt og DGT-målingene viste at det var 
stor forskjell i mangankonsentrasjon i naturlig og kunstig saltvann. Konsentrasjonen av mangan 
var høyere i akvariene med kunstig sjøvann enn de med naturlig. 
 
Enkeltprøvene som ble tatt av akvariet med naturlig sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale 
etter 6 uker viste at de metallene som lekket fra tildekkingsmaterialet etter 48 timer fortsatte å 
øke sin konsentrasjon i vannet. I tillegg kunne det se ut som om kadmium klarte å trenge 
igjennom dekklaget og fortsatte å lekke ut over tid. 
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Summary 
 
The harbour in Trondheim has complex issues in terms of metal contamination in the sediments. 
A combination of historical operations, fugitive emissions of land and disturbance of harbour 
traffic have led to significant contamination of the sediments. The coastal zone is important for 
the production of nutrients, food, and also an area for recreation and urban development, 
therefore it is necessary that these areas should be kept as clean as possible. Leaching and 
dumping to the coastal zone have led to accumulation of pollution and contaminants in the 
sediments, which in turn can accumulate in living organisms or spread to other areas. 
 
In this study the sediments in Ilsvika / Fagervika have been mapped and analysed by ICP-MS. 
Results were prepared as depth profiles and discussed in comparison to Klifs limits values of 
metals in sediments. For this study laboratory studies on the leaching of metals from capped 
sediments also were done. The analyses of the capping material were conducted with the use of 
DGT measurements and water samples analysed by ICP-MS. The metals of interest in this study 
are lead, mercury, cadmium, nickel, zinc, copper, chromium, manganese and arsenic. 
 
Samples of the sediments were collected at selected points in Ilsvika / Fagervika. The samples 
showed very high concentrations of several metals. Arsenic, lead, copper and zinc all had 
concentrations in the range of class V (very bad). Cadmium also had high concentrations in the 
range of Class IV (poor). 
 
For the laboratory studies sediments were collected in the Ilsvika/Fagervika- area. These were 
placed in the bottom of small aquariums, then covered with the appropriate capping material and 
filled first with artificial seawater and then natural seawater. 
The laboratory studies of the capping material showed that the capping material reduces the 
leaching of metals from sediment to the water for seven of the eight metals which were studied 
(Cu, Cd, Cr, Pb, As, Zn, Ni, Mn). The studies revealed that the capping material itself leaked high 
concentrations of metals. This causing the total contribution of metals from the sediment and 
capping material to be so high that the capping only was effective for 4 of 8 metals. The metals 
copper, cadmium, lead and zinc were reduced. The contributions of arsenic and manganese from 
the capping material were very high. 
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The DGT measurements and the ICP-MS concentrations corresponded well and DGT 
measurements showed a difference in manganese concentration in natural and artificial seawater. 
The concentration of manganese was higher in the aquariums with artificial seawater than those 
with naturally. 
 
Single samples from the aquarium with natural seawater, sediment and capping material were 
taken after 6 weeks. The samples showed that the metals that leaked from the capping material 
continued to increase its concentration in the water. In addition, it could appear that cadmium 
managed to penetrate the capping layer and continued to leak over time. 
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Forkortelser 
 
 
CCA:    Kobber, krom, arsen  
DBL:    Diffust grenselag (Diffusive boundary layer)  
DGT:    Diffusjonsgradienter i tynnfilmer  
HR-ICP-MS:   Høyoppløselig induktivt koplet plasma massespektrometri  
ICP-MS:   Induktivt koplet plasma massespektrometri    
MQ:    Milli –Q (brukt om renset vann fra Millipore Milli – Q rensesystem).  
m/z:     masse- til ladningsforholdet 
  
	   VIII	  
Forord	  ........................................................................................................................................................................	  I	  
Sammendrag	  ..........................................................................................................................................................	  III	  
Summary	  ..................................................................................................................................................................	  V	  
Forkortelser	  ..........................................................................................................................................................	  VII	  
1	   Innledning	  ..........................................................................................................................................................	  1	  
1	   Teori	  ....................................................................................................................................................................	  3	  
1.1	   Historie om området Fagervika/Ilsvika	  ...................................................................................................................	  3	  
1.2	   Hva er gjort før i forhold til forurensning?	  ............................................................................................................	  7	  
1.3	   Metaller	  ..............................................................................................................................................................................	  11	  
1.3.1	   Metaller og deres spesiering	  .........................................................................................................................	  13	  
1.4	   Sedimenter	  ........................................................................................................................................................................	  15	  
1.5	   Forurensing i sedimenter	  ............................................................................................................................................	  16	  
1.5.1	   Forurensningskilder	  .........................................................................................................................................	  16	  
1.5.2	   Prosesser som er aktive ved utlekking av og spredning miljøgifter	  ................................................	  17	  
1.5.3	   Effekter av forurensede sedimenter	  ............................................................................................................	  20	  
1.5.4	   Vurdering av forurensede sedimenter	  .......................................................................................................	  23	  
1.6	   Analysering av miljøgifter med tilstandsklasser	  ................................................................................................	  24	  
1.7	   Tiltak for å rydde opp i forurensede sedimenter	  ................................................................................................	  27	  
1.8	   Planlagte tiltak i Ilsvika/Fagervika	  .........................................................................................................................	  29	  
1.8.1	   Bruk av tildekkingsmateriale	  ........................................................................................................................	  30	  
1.8.2	   Hvorfor tynntildekking	  ...................................................................................................................................	  31	  
1.8.3	   Tildekking av forurensede sedimenter	  ......................................................................................................	  32	  
1.8.4	   Tildekkingstyper	  ...............................................................................................................................................	  32	  
1.8.5	   Erfaringer ved bruk av tildekkingsmateriale	  ...........................................................................................	  33	  
1.8.6	   Erfaringer fra laboratorieundersøkelser	  ....................................................................................................	  37	  
1.8.7	   Hvordan tildekke og med hva?	  ....................................................................................................................	  38	  
1.8.8	   Oppsummering fra  OPTICAP (2012)	  ......................................................................................................	  39	  
1.9	   Pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika	  ..................................................................................................	  40	  
1.10	   Bunnforhold i Ilsvika/Fagervika	  ............................................................................................................................	  43	  
1.11	   Adsorpsjon av metaller på sedimenter	  ................................................................................................................	  45	  
2	   Analytiske metoder	  .......................................................................................................................................	  49	  
2.1	   UltraClave	  ........................................................................................................................................................................	  49	  
2.2	   ICP-MS	  ...............................................................................................................................................................................	  50	  
2.2.1	   Fordeler og ulemper med ICP MS:	  ............................................................................................................	  53	  
2.3	   DGT	  .....................................................................................................................................................................................	  54	  
2.4	   DGT målinger i vann	  ....................................................................................................................................................	  55	  
2.4.1	   Fordeler og ulemper med DGT	  ....................................................................................................................	  57	  
3	   Metode	  .............................................................................................................................................................	  59	  
3.1	   Prøvetaking	  ......................................................................................................................................................................	  59	  
3.1.1	   Laboratorieoppsett for utlekkingsstudier av tildekkingsmaterialet	  .................................................	  59	  
3.1.2	   Sedimentprøver og vannprøver fra Ilsvika/Fagervika	  ..........................................................................	  64	  
3.1.3	   DGT	  ......................................................................................................................................................................	  67	  
3.2	   Preparering	  ......................................................................................................................................................................	  68	  
3.2.1	   Preparering av sedimentprøver for ICP-MS analyse	  ............................................................................	  68	  
3.2.2	   Preparering av DGT-prøvetakerne for måling av metaller	  .................................................................	  69	  
3.2.3	   Preparering av vannprøver fra akvarium	  ..................................................................................................	  70	  
3.3	   Kvalitetskontroll	  .............................................................................................................................................................	  71	  
	   IX	  
3.3.1	   Kvalitetskontroll av ICP-MS	  ........................................................................................................................	  71	  
3.3.2	   Kvalitetskontroll av laboratorieforsøk	  .......................................................................................................	  71	  
3.3.3	   Kvalitetskontroll av DGT	  ..............................................................................................................................	  71	  
4	   Resultater	  ........................................................................................................................................................	  73	  
4.1	   Analyse av sedimentprøvene	  ......................................................................................................................................	  73	  
4.1.1	   Arsen	  .....................................................................................................................................................................	  74	  
4.1.2	   Bly	  .........................................................................................................................................................................	  75	  
4.1.3	   Kobber	  ..................................................................................................................................................................	  76	  
4.1.4	   Sink	  .......................................................................................................................................................................	  77	  
4.1.5	   Kadmium	  .............................................................................................................................................................	  78	  
4.1.6	   Krom	  .....................................................................................................................................................................	  79	  
4.1.7	   Kvikksølv	  ............................................................................................................................................................	  80	  
4.1.8	   Nikkel	  ...................................................................................................................................................................	  81	  
4.2	   Sammenhenger mellom de forskjellige metallene	  .............................................................................................	  82	  
4.3	   Sammenligning av tidligere forskning og funnet data	  .....................................................................................	  87	  
4.4	   Korrelasjonsanalyse	  .....................................................................................................................................................	  88	  
4.5	   Analyse av vannprøver fra Ilsvika/Fagervika	  .....................................................................................................	  90	  
4.6	   Resultater fra laboratorieforsøkene	  ........................................................................................................................	  91	  
4.6.1	   Bidrag fra sediment til kunstig sjøvann	  ....................................................................................................	  91	  
4.6.2	   Bidrag fra tildekkingsmaterialet til kunstig sjøvann	  .............................................................................	  93	  
4.6.3	   Utlekking av metaller i kunstig sjøvann før og etter tildekking av sedimentene	  ........................	  94	  
4.6.4	   Konsentrasjon som funksjon av tid i akvarier med kunstig sjøvann	  ...............................................	  98	  
4.6.5	   Laboratorieresultater fra akvarier med naturlig sjøvann	  .....................................................................	  99	  
4.7	   Analyse av DGT-målinger	  .......................................................................................................................................	  101	  
4.8	   Oppsummering resultater fra laboratorieforsøk	  ............................................................................................	  105	  
5	   Konklusjon	  ...................................................................................................................................................	  107	  
6	   Videre arbeid	  ...............................................................................................................................................	  109	  
7	   Litteraturliste	  ...............................................................................................................................................	  111	  
Vedlegg	  ......................................................................................................................................................................	  ii	  
Vedlegg	  1	   	  Oppskrift	  på	  kunstig	  sjøvann	  Lyman	  og	  Fleming	  (1940)	  	  ..............................................	  ii	  
Vedlegg	  2	   Kjemikalier	  brukt	  til	  å	  lage	  kunstig	  sjøvann	  .....................................................................	  iii	  
Vedlegg	  3	   Konsentrasjoner	  i	  sedimentprøvene	  inndelt	  i	  Klifs	  tilstandsklasser	  ........................	  iv	  
Vedlegg	  4	   ICP-­‐MS	  konsentrasjoner	  fra	  vannprøvene	  fra	  Ilsvika/Fagervika	  ..............................	  vii	  
Vedlegg	  5	   Gjennomsnittskonsentrasjoner	  for	  utvalgte	  metaller	  i	  vannprøvene	  ...................	  viii	  
Vedlegg	  6	   t-­‐testene	  gjort	  i	  qti-­‐plot	  for	  DGT	  og	  ICP-­‐MS	  konsentrasjoner	  og	  for	  kunstig	  
sjøvann	  og	  naturlig	  sjøvann	  .............................................................................................................................	  ix	  
Vedlegg	  7	   Grafer	  som	  viser	  utviklingen	  for	  metallkonsentrasjonene	  som	  lekket	  fra	  
sediment	  og	  tildekkingsmaterialet	  fra	  12	  til	  48	  timer.	  .......................................................................	  xiii	  
Vedlegg	  8	   Grafer	  som	  viser	  utviklingen	  for	  metallkonsentrasjonene	  som	  lekket	  fra	  
tildekkingsmaterialet	  fra	  12	  til	  48	  timer.	  .................................................................................................	  xiv	  
Vedlegg	  9	   Grafer	  som	  viser	  utviklingen	  for	  metallkonsentrasjonene	  som	  lekket	  fra	  
sedimentet	  fra	  12	  til	  48	  timer.	  .......................................................................................................................	  xv	  
Vedlegg	  10	   Metallkonsentrasjoner	  (ICP-­‐MS)	  for	  akvarier	  med	  naturlig	  sjøvann,	  sediment	  og	  
tildekkingsmateriale	  ........................................................................................................................................	  xvi	  
	   X	  
Vedlegg	  11	   Bidrag	  av	  metaller	  i	  prosent	  (i	  forhold	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann)	  fra	  sediment	  til	  
vann	  før	  og	  etter	  tildekking	  .........................................................................................................................	  xvii	  
Vedlegg	  12	   Bidrag	  av	  metaller	  i	  prosent	  (i	  forhold	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann)	  fra	  sediment	  og	  
tildekkingsmateriale	  til	  vann	  før	  og	  etter	  tildekking	  ...........................................................................	  xxi	  
Vedlegg	  13	   ICP-­‐MS	  konsentrasjoner	  for	  DGT-­‐prøvetakerne	  .........................................................	  xxv	  
Vedlegg	  14	   Økning	  i	  metallkonsentrasjon	  for	  metallene	  som	  lekker	  mer	  fra	  
tildekkingsmaterialet	  enn	  sedimentet.	  ...................................................................................................	  xxvi	  
Vedlegg	  15	   Utlekking	  fra	  sediment	  gjennom	  tildekkingsmaterialet	  til	  kunstig	  sjøvann.	  
Prosent	  endring	  i	  forhold	  til	  verdiene	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann.	  ...................................................	  xxvii	  
Vedlegg	  16	   Utlekking	  fra	  tildekkingsmaterialet	  og	  sediment	  til	  kunstig	  sjøvann.	  Prosent	  
endring	  i	  forhold	  til	  verdiene	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann.	  ..................................................................	  xxviii	  
Vedlegg	  17	   Utlekking	  fra	  tildekkingsmaterialet	  til	  kunstig	  sjøvann.	  Prosent	  endring	  i	  
forhold	  til	  verdiene	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann.	  .......................................................................................	  xxix	  
Vedlegg	  18	   Utlekking	  fra	  sediment	  til	  kunstig	  sjøvann.	  Prosent	  endring	  i	  forhold	  til	  
verdiene	  til	  bare	  kunstig	  sjøvann.	  ..............................................................................................................	  xxx	  
Vedlegg	  19	   Diffusjonskoeffisienter	  av	  metallioner	  i	  DGT	  gel	  ved	  forskjellige	  temperaturer	  
(DGT	  Reasearch	  Ltd)	  .....................................................................................................................................	  xxxi	  
Vedlegg	  20	   Sammenligning	  mellom	  DGT	  og	  24	  timers	  prøve	  fra	  akvarium	  ..........................	  xxxii	  
Vedlegg	  21	   Eksempel	  på	  utregning:	  Beregning	  av	  nikkelkonsentrasjon	  ..............................	  xxxiv	  
Vedlegg	  22	   Konsentrasjoner	  fra	  enkeltprøver	  fra	  akvarier	  med	  naturlig	  sjøvann,	  
tildekkingsmateriale	  og	  sediment	  etter	  48	  timer	  og	  6	  uker.	  ..........................................................	  xxxv	  
 
 
 
 
  
	   1	  
1 Innledning 
 
Trondheim havn er en stor transporthavn hvor det i store deler av bunnsedimentene har blitt 
påvist sterk forurensning. I 1999 var havnen en av 11 havner som fikk varsel om pålegg om tiltak 
mot forurensning fra Statens forurensningstilsyn (STF). Havnen er også blant de havnene som 
har måttet innføre kostholdsrestriksjoner på sjømat. Kystsonen er viktig for produksjon av 
næringsstoffer, mat og også et område for rekreasjon og byutvikling, derfor er det nødvendig at 
disse områdene holdes så rene som mulig. Utlekking og dumping til kystsonen har ført til at 
forurensninger og miljøgifter har akkumulert i sedimentene, noe som videre kan akkumulere i 
levende organismer eller spres til andre områder.  
 
Trondheim havn har komplekse problemstillinger med en kombinasjon av historisk virksomhet, 
diffuse punktutslipp fra land og oppvirvling fra havnetrafikk som har ført til forurensning. 
Betydelige ressurser fra Trondheim Havn har blitt lagt ned for å få bukt med 
miljøproblematikken i havneområdet. I forbindelse med opprydningen av Trondheim havn har 
det vært ønskelig å få oversikt og kontroll på kilder som tilfører havnebassenget forurensninger, 
før man fortsetter med opprydningen i den forurensede sedimentene (Egede-Nissen, et al. 2008).  
 
I samarbeid med Trondheimsfjorden Interkommunale Havn har Trondheim kommune fått støtte 
fra Klima- og forurensningsdirektoratet (Klif) til å utarbeide en helhetlig tiltaksplan for 
Trondheim havn. Tiltaksplanen skal inneholde risikoanalyser, tiltak til opprydning og stansing av 
forurensningskilder på land (NGI, 20081794-00-52-R 2011).  
 
Tildekking i Ilsvika/Fagervika er i følge tiltaksplanen et prioritert tiltak. Tildekkingsarealet er på 
110 000 m2 ned til 20 meters dyp.  I løpet av 2012/2013 vil det bli utført en pilottest for 
tynntildekking i Ilsvika/Fagervika for å se på effekter og samle kunnskap før tildekking av hele 
arealet kan skje (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
 
Denne masteroppgaven har vært en del av en pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika i 
samarbeid med NGI og Trondheim kommune. Det har blitt tatt vannprøver og sedimentprøver fra 
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det aktuelle området samt blitt utført laboratoriebaserte forsøk for å studere utlekking av metaller 
gjennom tildekkingsmaterialet.  
 
Sedimentene i det aktuelle området ble kartlagt ved at sedimentprøvene ble frysetørket og 
dekomponert av UltraClave, før de ble analysert med ICP-MS. Resultatene ble fremstilt som 
dybdeprofiler og diskutert opp mot Klif sine tilstandsklasser. Laboratoriestudiene på utlekking av 
metaller fra sedimenter dekket med tildekkingsmateriale ble gjort ved hjelp av DGT-målinger og 
vannprøver.  
 
I forbindelse med laboratoriestudiene ble det hentet sedimenter fra Ilsvika/Fagervika- området. 
Disse ble lagt på bunnen av små akvarier, som så ble tildekket med det aktuelle 
tildekkingsmateriale og fylt først med kunstig sjøvann og så naturlig sjøvann.  Det ble jevnlig tatt 
vannprøver av vannet i akvariene, samt tatt DGT-målinger som også ble analysert med ICP-MS. 
Metallene som har vært interessante i denne oppgaven er bly, kvikksølv, kadmium, nikkel, sink, 
kobber, krom, mangan og arsen, da det er disse metallene som utgjør den største trusselen mot det 
marine miljøet i Ilsvika/Fagervika (Fiskeri and kystdepartementet 2005). 
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1 Teori 
1.1 Historie om området Fagervika/Ilsvika 
Ilsvika er en del av bydelen Ila i Trondheim og ligger vest for Trondheim sentrum. Ilsvika ligger 
mellom Ilabekken i øst og Bymarka i vest og avgrenses av Trondheimsfjorden i nord. I dag er 
området dominert av moderne lavblokker bygget i slutten av 1990-årene og industrivirksomhet. 
Området er preget av mange års virksomhet med blant annet kloakk- og industriutslipp. 
Ilabekken som renner gjennom Ilsvika ble nylig gjenåpnet etter å ha blitt lagt i rør på 1960-1970-
tallet (Rosvold n.d.). 
 
 
Figur 1 Området Ilsvika/Fagervika innsirklet (Googlemaps n.d.). 
 
Siden starten på 1900-tallet har Ilsvika/Fagervika (figur 1) hatt en rekke metall- og 
galvanotekniske industrier. Noen av disse industriene var Ila Stålindustri, Trondheims nagle- og 
spikerfabrikk, Ila Jern, Ila jernstøperi og sink-, kalsiumkarbid-, ferrokrom- og ferrosilisium-
smelteverk. I tillegg til disse har Killingdal Gruveselskap A/S drevet oppredningsverk, Ilens 
Skipsverft med skipsverft og området har blitt brukt som sjøflyhavn.  I dag ligger det et 
varmekraftverk der som ble tatt i bruk i 1914 da det ble fyrt med kull eller olje. I dag fungerer det 
som et reservekraftverk, som fyres med lettolje. 
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Ilabekken har sitt utløp i Ilsvika og har gjennom årene bidratt med en del forurensninger som 
avløpsvann fra hus og fabrikker. I dag er Ilabekken relativt ren (Laugesen, Møskeland and Kelley 
2003). 
 
Killingdal Gruveselskap A/S lå på den nordlige delen av Ilsvika ved Fagervika (figur 2). 
Selskapet ble grunnlagt i 1891 og drev med utskipning av malm. I 1953 ble selskapets 
virksomhet utvidet til også å omfatte oppredning. Oppredning er en prosess som skiller ut 
verdifulle metaller og gråberg fra malm for videre behandling. Svovelkis, kobbermalm og 
sinkmalm ble fraktet dit med jernbane fra Killingdal i Holtålen.  I tiden da gruveselskapet var i 
drift ble det produsert nesten 3 millioner tonn med malm. Malmen inneholdt bly, kobber, svovel, 
sink, vanadium, jern, nikkel, arsen, krom, kobolt, molybden, strontium, palladium, kadmium, 
barium, sølv, platina, thorium, lanthan og gull (NGU, Malmdatabase 2013). 
 
Figur 2 Fra dette anlegget foregikk utskipningen fra Killingdal Gruveselskap A/S (Bjørstad 2010). 
 
Killingdal Gruveselskap A/S fikk i 1975 tillatelse til å dumpe deler av avfallsmassene rett i 
fjorden, og det ble avtalt at dumpingen skulle være på 66 000 tonn per år. Senere har man anslått 
de dumpede massene til å være på 1,4 millioner tonn . Dumpeområdet antas å være på 
størrelsesorden 1 000 000 m2. Selv om gruvedriften opphørte i 1986 førte den dumpede malmen 
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til at området ble svært forurenset med blant annet metaller som lå igjen i underjordiske sjakter 
og på uteområdene (Langedal, Støver and Ottesen R, Miljøringen n.d.). 
  
 
 
Figur 3 Områdeavgrensning og eiendomsforhold (Ytterås 2009). Innsirklet område der hvor dumpingen foregikk. 
 
På figur 3 ser man området hvor avgangsmasser fra Killingdal ble dumpet. Dybdekvoter (figur 
14) over området viser at det er blitt dannet undersjøiske kanaler. Dette kan være et resultat av 
dumpingen eller fra bekken på land. Disse kanalene blir som groper i havsedimentene og det 
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antas at det er i disse gropene det er mest forurensninger. Kanalene eller gropene i 
havsedimentene forekommer når en av de to prosessene; hypopyknal strøm eller hyperpyknal 
strøm skjer. Hypopkcnal strøm er prosessen hvor utslippet fra elver og bekker har lavere tetthet 
enn det mottagende havet. Dette er den mest vanlige prosessen når ferskvanns- elver og bekker 
ender opp i havet, og denne prosessen danner typiske marine deltaer. Da vil sedimentene som 
føres med elvene eller bekkene ”flyte” på toppen av sjøvannet i fjordene. Ved hyperpycnal strøm 
har utslippet fra elver og bekker høyere tetthet enn det mottagende havet. Da vil sedimentene fra 
elvene og bekkene flyte under det stillestående vannet (Haslett 2009). En slik strøm kalles en 
tungstrøm, og oppstår kun under spesielle forhold som øker tettheten til vannet som tilføres 
havet. Slike spesielle forhold kan være ved flom eller at det går skred langs elven (L´Heureux, et 
al. 2010) 
 
Ilsvika øst er et område hvor det har foregått flere virksomheter som kan ha ført til forurensning 
av sedimentene. Ila Stålindustri A/S som i sin tid drev med produksjon av metallkonstruksjoner 
mistenkes å ha bidratt til forurensing både i grunnen og i sedimentene i havet. Virksomheten kan 
ha forurenset området rundt seg med tungmetaller, PAH og PCB. Andre virksomheter som kan 
ha bidratt med forurensing i sedimentene er Ilsvika flyhavn og Ila jern.  Ilsvika flyhavn var utsatt 
for en utrasing i 1944 hvor deler av havneinstallasjonene raste ut i havet. Ila Jern drev med 
støpning av jern og stål, og før det var det et smelteverk for krom og sink på samme sted. I dag er 
det bygget boliger på eiendommen etter tildekking og spunting for å sikre mot forurensning. 
Tidligere analyser har bekreftet at grunnen er forurenset med tungmetaller (W. Hansen 2003). 
 
Fagervika og Ilsvika Øst er områder som begge påvirkes av skipstrafikk. Skipstrafikk kan føre til 
oppvirvling av sedimenter som igjen kan føre til spredning av eksisterende forurensninger. 
Undersjøiske ras kan også føre til oppvirvling og kan da gjøre sedimenter biotilgjengelige 
(Laugesen, Møskeland and Kelley 2003).  
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1.2 Hva er gjort før i forhold til forurensning? 
Det er i flere år blitt jobbet aktivt med å rydde opp i Trondheim havn. Fra 2002 til 2005 pågikk 
pilotprosjektet ”Renere Havn” i Trondheim havn. Pilotprosjektet hadde fokus på forurensede 
masser i havnebassenget og problemstillinger knyttet til dette. Spesielt så prosjektet på hvordan 
de forurensede massene kunne brukes til noe nyttig, gjennom å skape nytt landareal. Prosjektet 
var et samarbeid mellom Trondheim Havn, Skanska, DNV Consulting og Rambøll. Bakgrunnen 
for dette pilotprosjektet var at Trondheim havn var en av 11 havner som i 1999 fikk varsel om 
pålegg om tiltak mot forurensning av det som da var Statens Forurensningstilsyn (SFT). 
Pilotprosjektet var Trondheim Havn sitt svar på utfordringen om å bedre vannkvaliteten i 
havneområdet. På denne måten ble pilotprosjektet første steg for å se på mulighetene til å rydde 
opp i Trondheimsfjorden (TrondheimHavn, Trondheim Havn 2012). 
 
Allerede i 1990 registrerte forurensningsmyndighetene 38 lokaliteter med potensielt forurenset 
grunn i Trondheim. Disse ble delt inn i 4 klasser, rangert etter alvorlighetsgrad. Selv om det har 
blitt gjort undersøkelser for å kartlegge hvor det er forurenset grunn dukker det stadig opp nye og 
uventede steder med forurenset grunn. Flytting og frakt av forurensede masser gjør det vanskelig 
å vite hvor forurensningene havner (Langedal and Ottesen, Trondheim kommune 
Miljøavdelingen 2001) . 
 
I år 2000 laget NGU en rapport om ” Forurenset grunn og sedimenter i Trondheim kommune”. 
Målet med undersøkelsen var å bruke datagrunnlaget som ble samlet inn til å avgrense områder 
som sannsynligvis var forurenset, samt å lage aktsomhetskart for forurenset grunn og sedimenter 
i Trondheim. Det ble analysert 90 prøver fra 41 forskjellige lokaliteter i havnebassenget i 
Trondheim (figur 4). Metallene det ble analysert for  var arsen, kobber, nikkel, krom, kvikksølv, 
kadmium, bly, sink, 16 PAH og 7 PCB. TBT ble kartlagt på 19 av lokalitetene i dybden 0-2 cm. I 
havsedimentene ble det funnet forurensinger av TBT, PAH og PCB , mens det ble funnet 
konsentrasjoner av tungmetaller hovedsakelig i Ilsvika/Fagervika. 
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Ilsvika	  
	   Fagervika	  
Figur	  4 viser avgrenset området hvor kartleggingen ble gjort  (Ottesen, Langdal, et al. 2000). 
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I arbeidet til NGU i år 2000 ble de 41 lokalitetene som ble prøvetatt fra havnebassenget i  
Trondheim valgt på bakgrunn av kunnskap om tidligere kloakk-kulverter og kunnskap om mulige 
kilder. Det ble for de fleste stoffene funne betydelig høyere konsentrasjoner i prøvene fra 0-2 cm 
dyp i det antatt forurensede laget, enn i det antatt naturlige laget. Dette indikerer at det synlige 
skille i kjerneprøvene faktisk kan være det virkelige skillet mellom naturlig og forurenset 
sediment. Det ble ikke funnet noen områder med spesielt høye konsentrasjoner av nikkel og 
krom, og konsentrasjonene var omtrent like i de ulike dybdene av sedimentene. Konsentrasjonene 
som ble funnet for nikkel og krom ligger i tilstandsklasser I (bakgrunn) og II (god). Metallene 
arsen, sink, kadmium, kobber og bly hadde høyest konsentrasjon i Ilsvika/Fagervika og var i 
tilstandsklassene IV (dårlig) og V (svært dårlig). Like utenfor Killingdal Gruveselskap A/S ble 
det funnet at det forurensede laget er mist 137 cm tykt. Konsentrasjoner som angår kvikksølv ble 
funnet til å være lave i de fleste prøvene. Det var en prøve i Fagervika som hadde kvikksølv 
konsentrasjon i klasse V. Selv om det generelle konsentrasjonsnivået ikke er spesielt høyt, er 
konsentrasjonene i de forurensede laget mye høyere enn konsentrasjonsnivået i naturlige 
sedimenter (Ottesen, Langdal, et al. 2000). 
 
En annen rapport fra NGU ”Spredning av miljøgifter fra tetteflater i Trondheim” fra 2005 kartla 
spredningen av miljøgifter fra diffuse landbaserte forurensningskilder til Trondheim havn . 
Resultatene ble basert på  innsamling av sedimenter fra sandfangskummer i nærheten av 
havneområdet. Det ble tatt 71 prøver ved 53 ulike lokaliteter fra Ilsvika til Nyhavna. Rapporten 
konkluderer med at det ikke er nødvendig å iverksette tiltak for å redusere mengden av arsen, 
krom og nikkel fra landbaserte kilder til havnebassenget. Resultatene viste også at det fantes 
aktive kilder til kadmium, kobber, kvikksølv, sink, bly, TBT, PCB og PAH.  
I rapporten står det at en kombinasjon av diffuse punktutslipp fra land og utslipp fra tidligere og 
dels pågående industrivirksomhet har skapt en betydelig forurensning i Trondheims 
havnebasseng. På grunn av den omfattende forurensningen er Trondheim havn en av 31 norske 
fjorder der Mattilsynet har måttet gi kostholdsrestriksjoner. De områdene som i følge resultatene 
var mest forurenset var arealene rundt Ila-området, Nyhavna og noen steder langs kanalen 
(Bjervamoen, et al. 2006) 
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I tillegg til undersøkelsene nevnt over søkte Trondheim kommune i 2009 om tillatelse til å 
gjennomføre opprydning på Killingdalområdet. Arbeidet med opprydningen pågikk fra 2010-
2011. I 2010 ble anlegget revet og den underjordiske lagerhallen og sjaktene ryddet. Et av 
hovedmålene med opprydningen var å forhindre utlekking av forurensning til sjøen (Ytterås 
2009).  Over ti tusen tonn med sterkt forurenset jord ble sendt til godkjente mottak, masser med 
lavere forurensningsgrad ble fylt i de underjordiske lagrene og isolert. Leiremembranen som er 
brukt som isolering gjør at overflatevann ikke kommer i kontakt med forurensning og 
transporterer denne videre ut i havnebassenget. Etter opprydningen ble området igjen åpnet for 
allmennheten. Årlig overvåkning skal sikre at tiltakene fungerer som ønsket, og at utlekking til 
sjø og sedimenter er stoppet. Før opprydningen av forurenset havbunn kunne starte (”Renere 
havn”), var det nødvendig at Killingdalområdet ble ryddet, da det var en vesentlig kilde til 
forurensning. Målinger som er gjort i ettertid viser at opprydningen har gitt gode resultater og at 
spredningen av forurensning til havnebassenget er sterkt redusert  (TrondheimKommune 2004). 
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1.3 Metaller 
Metaller defineres kjemisk som et grunnstoff som lett avgir elektroner og danner metallbindinger 
(NGU 2007). En enklere karakterisering er at metaller er grunnstoffer i ren tilstand som er 
skinnende, myke og bøyelige og som leder elektrisitet (Haraldsen n.d.). 
 
Det er vanlig å dele metallene i lettmetaller (densitet < 5 g/cm3) og tungmetaller (densitet > 5 
g/cm3) (snl.no 23.01.13). Noen av metallene går under gruppen miljøgifter. 
Miljøgifter er kjemikalier som er lite nedbrytbare, giftige og kan akkumuleres i levende 
organismer. Dette betyr at selv små konsentrasjoner av miljøgifter over tid vil kunne hope seg 
opp i levende organismer. Stoffer som lett akkumuleres i levende organismer og som er tungt 
nedbrytbare kalles også miljøgifter selv om de ikke har kjente giftvirkninger. Miljøgifter omfatter 
både tungmetaller og organiske forbindelser. 
 
Når miljøgifter slippes ut i naturen kan de føre til irreversible skader både for miljø og helse. 
Noen av miljøgiftene har egenskaper som gjør at de kan spres over store deler av jordkloden før 
de avsettes for eksempel på Arktis. Denne effekten gjør at miljøgiftene som slippes ut et sted kan 
spre seg til andre og mer sårbare områder på kloden (Miljøstatus, Miljøstatus 2011). 
 
Tungmetaller er metaller med større densitet enn 5 g/cm3 og som kan inngå i flere kjemiske 
forbindelser. Tungmetallene er ofte aktuelle i forbindelse med utslipp i naturen da de er tungt 
nedbrytbare, og kan lagres lenge i levende vev og i miljøet. Eksempler på tungmetaller er 
kadmium, kvikksølv, bly, sink, krom, kobber og nikkel. Det finnes også metaller som ikke går 
inn under tungmetaller, men som kan ha toksiske effekter på plante- og dyreliv, som for eksempel 
arsen (Miljøstatus, Miljøstatus 2011).  
 
En annen gruppe miljøgifter er persistente organiske miljøgifter. Dette er en samlebetegnelse på 
mange ulike miljøgifter som inneholder karbon. Disse er også bioakkumulerende og tungt 
nedbrytbare. Eksempler på disse kan være PCB, bromerte flammehemmere, dioksiner og 
pesticider. Disse er menneskeskapte forurensinger og ofte et biprodukt av industrielle prosesser 
og forbrenning  (NorskPolarInstitutt n.d.). 
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Miljøgiftene som slippes i ut i naturen kan komme tilbake til oss via mat, drikkevann og 
forbrukerprodukter. På denne måten kan mennesker bli eksponerte for giftene og dermed 
påvirkes av dem. Det vanligste er langvarig eksponering for små doser av ulike kjemikalier som 
totalt sett kan gi kroniske helseskader. Kjemikalie kan gi en rekke helseplager som akutte 
forgiftninger og skader som følge av langtidsvirkninger. Skader som følge av langtidsvirkninger 
kan være allergier, lever-, nyre-, lungeskader, redusert fruktbarhet, fosterskader , arvestoffskader 
(DNA), immunforsvarskader, nervesystemskader og kreft.  
Det er også dokumentert at miljøgifter som er bioakkumulert i en kropp kan overføres til en 
annen, som når en mor ammer sitt barn eller via morkaken (Miljøstatus, Effekter på helse og 
miljø 2012).  
 
Noen metaller kan ved for små eller for store mengde føre til en fysiologisk effekt. Disse 
metallene kalles spormetaller, og er grunnstoffer som finnes i svært lave konsentrasjoner. Noen 
av disse spormetallene er essensielle for det biologiske liv, men dersom konsentrasjonene blir for 
høye vil de ha en forgiftende effekt. De andre spormetallene er ikke-essensielle for det biologiske 
liv, det betyr at de er toksiske selv ved svært lave konsentrasjoner (Stumm and Morgan 1996). 
Figur 5 viser sammenhengen mellom de essensielle og de ikke-essensielle elementene. 
 
Figur 5 Forholdet mellom konsentrasjon av essensielt og ikke-essensielt element og dets fysiologiske effekt (Stumm and 
Morgan 1996). 
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1.3.1 Metaller og deres spesiering 
 
De toksiske effektene til et metall, samt deres effekt til bioakkumulasjon avhenger sterkt av 
hvilken tilstandsform metallet befinner seg i. Metaller eksisterer både som frie metallioner 
(hydratisert) og som ulike kjemiske former (Stumm and Morgan 1996).De forskjellige kjemiske 
formene til metallene varierer stort i giftighet, biotilgjengelighet og evne til transformasjon 
(Jonnalagadda and Rao 1993) (Templeton, et al. 2000). De ulike formene metaller kan opptre i 
betegnes spesier. En kjemisk spesie er en spesifikk form av et grunnstoff definert etter isotopisk 
sammensetning, oksidasjonsnivå og sammensetning eller molekylær struktur. Hvordan metallet 
er fordelt på de ulike tilstandsformene vil altså ha stor innvirkning på hvordan metallet opptrer i 
ulike miljø (Templeton, et al. 2000).  
 
Et element defineres som biotilgjengelig dersom det kan komme i kontakt med levende 
organismer som kan absorbere det. Spesier som er veldig biotilgjengelige vil derfor være lett 
opptakelig for dyreliv og biota. Frie metallioner og svake komplekser er ofte mer biotilgjengelige 
enn sterkere komplekser og metaller bundet til partikler (Allen 1993). Mobilisering av metaller er 
sterkt påvirket av to hovedvariabler; pH og redokspotensialet. Det betyr at prosesser som påvirker 
disse to variablene vil styre den partikulære bindingsformen til metallet. Dette virker inn på 
mobilitet, løselighet og transport av metaller i et sedimentbasseng. Også sterke komplekser , 
metaller bundet til partikler og kolloider, kan være potensielt mobile siden metallenes egenskaper 
varierer med forholdene i miljøet (Calmano, Hong and Förstner 1993). Tabell 1 viser 
tilstandsformer av metaller i vannsystemer ved ulike miljøer. 
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Tabell	  1	  Oversikt over tilstandsformer av metaller i ulike vannsystemer (VanLoop and Duffy 2005)	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1.4 Sedimenter 
 
  
Sedimenter er løsmasser som er avsatt på bunnen av havet og består av slam, leire, grov grus og 
sand. Partikler og materiale som føres med vannet vil gjennom gravitasjonskrefter avsettes og 
danne et lag av sediment over det allerede eksisterende sedimentet. Dette nye sedimentet vil 
senere bli konsolidert av vekten til nye overliggende sedimenter som avsettes. Dannelsen av 
sedimenter kan hovedsakelig deles inn i tre steg; avsetting, sedimentdannelse og konsolidering 
(Imai 1981). Havet blir ofte det endelige reservoaret hvor det meste av sedimentene avsettes. 
Faktorer som påvirker erosjonsprosessene er arealbruk, hydrologi, geologi og topografi (SedNet 
2004).  
 
Mengde og kvalitet på sedimentene er avhengig av prosessene som er medvirkende i 
nedslagsfeltet. Det betyr at virkningen og funksjonen til sedimentene må betraktes som en del av 
”nedbørsfelt-kyst kontinuumet” , som omhandler erosjon, transport og avsetning av sedimenter 
(SedNet 2004). Figur 6 viser hvordan ulike områder kan tilføre bidrag til vannet, og hvor det 
tilslutt kan spre seg og ende opp. 
 
Figur 6 "Nedbørsfelt-kyst kontinuum": Forurensningers løp fra landområder til utslipp i vann (SedNet 2004). 
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1.5 Forurensing i sedimenter 
 
Sedimenter inneholder ofte større eller mindre mengder miljøgifter. Grunnen til det er at 
miljøgiftene har en tendens til å binde seg til små partikler og organisk materiale, som finnes i 
sedimenter. Miljøgiftene kan derfor allerede være bundet til partikler når de tilføres det 
marinemiljøet, eller de kan adsorberes til partikler når de er kommet i vannet. Tungmetaller 
finnes naturlig i jordskorpen, men menneskelig aktivitet har introdusert store mengder av disse 
elementene i naturen og dermed gjort skille mellom naturlige og menneskeskapte bidrag 
vanskelig (Santos, et al. 2005).  
 
Sedimentene gir en tidsmessig indikasjon på forholdene i det akvatiske miljøet og fungerer som 
hovedreservoaret for metaller (Caccia, Millero and Palanques 2003), selv om de også noen 
ganger kan være kilden til forurensninger (Adams, Kimerle and Barnett 1992). Videre har 
sedimenter høy fysisk og kjemisk stabilitet og deres karakteristikker representerer ofte 
gjennomsnittsforholdene i systemet og er et representativt bilde av gjennomsnittlig vannkvalitet 
(Förstner and Wittman 1983). 
 
Forurensinger kommer til havet ved ulike veier. For urbane områder er det ofte bidrag som 
kommer gjennom utlekking fra bygningsmaterialer, trafikk, husholdninger, støv, deponier og 
kloakksystemer. I tillegg kommer det bidrag fra industrien fra avløpsvann og avgangsmasser og 
ved shipping (Statens Forurensningstilsyn 2002).  
1.5.1 Forurensningskilder 
Forurensningskilder kan deles inn i to typer; punktkilder og diffuse kilder. 
 
o Punktkilder er identifiserbare kilder som er relativt stabile i tilførsel og kvalitet. Mengden 
forurensing er ikke påvirket av meteorologiske faktorer og stammer ofte fra kommunalt 
avløpsvann eller avgangsmasser. 
 
o Diffuse kilder er svært dynamiske og med vidt spredde kilder. Mengden forurensing er 
avhengig av meteorologiske faktorer som for eksempel nedfall/nedbør. Disse kildene 
inkluderer overflatevann, grunnvann, erosjon og forurensing fra urbane områder som 
spres ved atmosfærisk nedfall. 
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Det er nødvendig å skille mellom de to typene forurensningskilder for å forstå sprednings- 
mønster og mekanismer, og for å planlegge tiltak. I Vest-Europa har bidraget fra punktkilder gått 
ned mens bidraget fra diffuse kilder har blitt enda viktigere (Vink 2002). 
 
1.5.2 Prosesser som er aktive ved utlekking av og spredning miljøgifter 
Det er mange prosesser som kan påvirke utlekking av miljøgifter fra sediment til vann og 
organismer. Noen av disse prosessene er bioturbasjon, konsolidering, oppvirvling, innhold av 
organisk materiale i sedimentet, miljøgiftenes tilstandsform, interaksjoner mellom miljøgifter, 
skred/ras og naturlig sedimentasjon (Alloway 1990).  
 
Størrelsen på partiklene i sedimentene varierer fra kornstørrelse til helt oppløste former. Oppløste 
komponenter kan fraktes i akvatiske systemer med vann mens partikulære komponenter må 
fraktes på andre måter: de må avsettes og så bli remobilisert. Strømningshastighet, 
partikkelstørrelse og form samt morfologi påvirker denne prosessen. Dette fører til at 
spredningsveiene for oppløst og partikulært materiale er svært ulike (SedNet 2004).  
 
Tilstandsformen til miljøgiftene er viktig med tanke på hvordan de spres. I hovedsak tilføres de 
sedimentene på to måter; bundet til partikler i selve utslippet eller som løst form for så å bli 
adsorbert til partikler i det marine miljøet som for eksempel sedimenter (Klima-
ogForurensningsdirektoratet n.d.).  
 
De to hovedprosessene som er aktive i forbindelse med utlekking av miljøgifter er massetransport 
ved diffusjon og adveksjon. Diffusjon oppstår på grunn av konsentrasjonsforskjeller mellom 
stoffer i porevannet i sedimentet og vannet over sedimentet (Cornett, Risto and Lee 2010). 
Manhan (2005) definerer porevann som vann som holdes av sedimenter, eller vann i hulrom i 
sedimentene. Systemet prøver å danne en likevekt mellom sedimentet og vannet. 
Fordelingskoeffisienten for det aktuelle stoffet bestemmer utvekslingen mellom vann og fast fase. 
Det er teoretisk mulig å beregne konsentrasjonen i overflatevann og partikulært materiale ut i fra 
sediment konsentrasjonen, men det er da forutsatt at likevekt oppnås, noe som i praksis sjelden 
skjer på grunn av forstyrrelser i grenseområdet sediment-vann. Diffusjon følger Fick’s lov og kan 
modelleres ved hjelp av denne formelen (Manhan 2005): 
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𝐹 =   −𝐷w  !"!"           (1) 
 
Dw = diffusjonskoeffisienten i vann (m2/s) 
C= konsentrasjon (M) 
X=distanse (m) 
 
Organiske miljøgifters fasefordeling kan beregnes fra en funksjon basert på karbon-vann 
fordelingskoeffisient  (Koc). Dersom denne størrelsen ikke er kjent kan den lipofile (upolare) 
substansen beregnes ut fra en funksjon basert på følgende formel (Manhan 2005): 
 
Koc = 0.411 * Kow (Karickoff 1984)        (2) 
 
Kow er oktanol-vann fordelingskoeffisienten 
 
Det er sjelden at det skjer en effektiv transport av stoffer mellom vann og sediment, da 
diffusjonsprosesser er svært trege. På grunn av lav vannløselighet (hydrofobe stoffer) er nivåene 
av organiske miljøgifter i porevannet i forurensede sedimenter ofte lave. Dette gjør at 
konsentrasjonsgradientene mellom konsentrasjonen i vannet og i porevannet er små, og det er 
denne gradienten som driver diffusjonen (Manhan 2005). 
 
Advektive prosesser er mer effektive når det gjelder utlekking av miljøgifter fra sediment til 
vann. En advektiv prosess er transport av noe fra et sted til et annet. Så lenge nivåene i 
porevannet er høye skjer adveksjon i forbindelse med konsolidering i sedimentet hvor porevannet 
presses ut. Adveksjon kan også skje ved forstyrrelser av sedimentet som erosjon eller 
bioturbasjon som slipper ut porevann. Bioturbasjon er den omrøringen som skjer i sedimentene 
som følge av at dyr graver i sedimentene. Dette fører til at materiale som enten befinner seg oppe 
eller nede i sedimentene kan fraktes til motsatt ende. En slik omrøring kan også føre til at 
oksygen fraktes ned i sedimentene som igjen kan føre til oksidasjon av reduserte forbindelser. 
Dette vil endre miljøgiftens mobilitet. Ved omrøring kan porevann bli presset opp mot overflaten 
av sedimentene og dersom porevannet inneholder miljøgifter vil disse også nå overflaten 
(McAnally and Mehta 2003). 
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Fysisk påvirkning som bølger, strømninger eller tidevann kan også føre til oppvirvling av 
sedimenter. Skipstrafikk og strømmer fra propeller kan føre til spredning av sediment og 
miljøgifter. Dersom sedimenter virvles opp kan miljøgiftene frigjøres fra partiklene og på den 
måten spres. Sannsynligheten for at slik fysisk påvirkning skal skje avhenger av strømnings- og 
bunnforhold (Bjerkeng and Molvær 2002). 
 
Mobilitet og biotilgjengelighet til miljøgiftene kan også endres etter hvor mye organisk materiale 
som finnes i sedimentet (Calmano, Hong and Förstner 1993). Grunnen til dette er at miljøgiftene 
som binder seg til det organiske materialet kan ende opp som føde for dyr som lever av sediment. 
Høyt innhold av organisk materiale vil i noen tilfeller føre til stor biologisk aktivitet og høy 
biotilgjengelighet, men dersom det dannes sulfider under oksygenfattige forhold vil mobiliteten 
til miljøgiftene senkes, noe som er positivt med tanke på spredning (Klima-
ogForurensningsdirektoratet n.d.). 
 
Konsolidering er noe som kan skje ved tildekking av forurensede sedimenter. Da kan 
tildekkingslaget i seg selv utøve nok trykk på sedimentene til at porevannet presses ut til 
vannmassene. Dette gjelder da spesielt sedimenter med høyt vanninnhold. For å unngå at dette 
skjer kan det være lurt å tilføre dekklaget litt etter litt. Det vil uansett oppstå midlertidige effekter 
på vannkvaliteten over sedimentet som følge av konsolidering ved tildekking av sedimentene 
(Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
Den siste faktoren som skal påvirke utlekkingen av miljøgifter er undersjøiske ras. Dersom det 
forekommer et ras vil sedimentene dras ut og det vil skje en spredning av miljøgifter. I Ilsvika har 
det vært to ras, i  1888 og 1950. Det som skjer er at et brudd i løst lagret sand gjør at 
kornskjellettet bryter sammen og overskuddsvannet i porene fører massene nedover sjøbunnen 
(Røe 1975). 
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Figur 7 Noen av prosessene som kan føre til miljøgifter i sedimentene og utlekking til vannet (Pettersen, et al. n.d.). 
 
 
1.5.3 Effekter av forurensede sedimenter 
 
Forurensinger i sedimenter, og da spesielt tungmetaller bidrar til den menneskeskapte 
kontamineringen i marine økosystemer. Noen av metallene er essensielle for livsprosesser i 
levende organismer, mens andre er giftige ved selv lave konsentrasjoner (Jakimska, et al. 2011).  
 
Forskning på Europeiske elver og kystsoner viser at forurensinger assosiert med sedimenter kan 
ha en ugunstig effekt på spesier som har sedimentene som hjemsted.  Overskuddet til noen av 
artene vil som et resultat av sedimentforurensing avta, og noen vil forsvinne helt. En slik 
utvikling vil igjen resultere i et mindre biologisk mangfold. En nedgang i overflod av en spesier 
vil redusere tilgjengeligheten på næring for andre organismer høyere opp i næringskjeden, og 
dermed forstyrre balansen i det marine økosystemet (SedNet 2004) (Jakimska, et al. 2011).  
 
Tungmetaller i økosystemer kan være skadelige da de ikke degraderes og har lang halveringstid. I 
tillegg bioakkumulerer tungmetallene i levende organismer noe som gjør at disse kan bli forgiftet 
(Frazier 1979). Siden tungmetaller er lite løselige i vann adsorberes de på suspendert partikulært 
materiale i havet og påvirker dermed marine organismer. Toksiske effekter blir vanligvis ikke 
gjeldene umiddelbart etter at tungmetallene er kommet til det marine miljøet, men blir ofte 
synlige etter noen få år (Danis, et al. 2006). Eksponeringstiden av tungmetaller for en organisme 
har stor innvirkning på bioakkumulering som skjer i dem, noen ganger kan kun en kort 
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eksponeringstid være nok til at mengden akkumulert tungmetall blir betydelig for organismen 
(Radenac, Fichet and Miramand 2000).  Akkumuleringsprosessen er spesie-avhengig og relatert 
til avgiftningsmekanismer og metabolisme, noe som betyr at organismer fra samme miljø kan ha 
ulikt innhold av miljøgifter (Ritterhoff and Zauke 1997). De ulike nivåene av akkumulerte 
tungmetaller forårsaker problemer som angår helsen til det marine miljøet (Jakimska, et al. 2011). 
Selv om noen av fremmedstoffene som havner i det marine miljøet rask blir avgiftet er det aller 
meste av disse stoffene lagret i organismene. Noen ganger trenger ikke nivået av metaller i en 
organisme framprovosere noen toksiske effekter, men kan utgjøre en fare for organismer eller dyr 
lenger opp i næringskjeden (Deforest, Brix and Adams 2007). 
 
Noen av forurensningene i det marine miljøet forblir der i lang tid, og kan påvirke organismer i 
næringskjeden som igjen kan føre til endringer i mat-nettet. I noen tilfeller fører forurensingene 
til så store endringer at det marine miljøet aldri kan gå tilbake til sin naturlige tilstand. 
Tungmetaller påvirker levende organismer selv når konsentrasjonene i miljøet er lave, dette er 
fordi de også spiller en biokjemiskrolle i metabolske prosesser og kan opptas og skilles ut av 
marine organismer (Jakimska, et al. 2011). For høye verdier av toksiske metaller kan føre til 
forstyrrelser på reproduksjons- og vekstsystemet som i verstefall kan føre til dødelig for levende 
organismer i det marine miljøet (Hylland 2006).  
 
Dersom mennesker spiser betydelig forurenset fisk og skalldyr kan også menneskers helse bli 
påvirket av forurensningene. Det betyr at i den ytterste konsekvens kan forurensede sedimenter 
føre til et helseproblem hos mennesker . Figur 8 viser hvordan forurensinger i sedimenter kan 
påvirker mennesker (Statens Forurensningstilsyn 2002).  
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Figur 8 Oversikt over eksponering av mennesker fra forurensede sjøsedimenter (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
 
 
Forurensende sedimenter representerer i følge Statens Forurensningstilsyn (2002) en potensiell 
miljørisiko knyttet til tre prosesser: 
 
o Forurensede sedimenter kan virvles opp og spres til områder som i utgangspunktet ikke 
var, eller var mindre, forurenset. 
o Miljøgifter som er i sedimentene kan frigjøres og påvirke vannkvaliteten over de aktuelle 
sedimentene. 
o Miljøgifter som er i sedimentene kan tas opp i organismer som lever i sedimentene, og 
videre spres i næringskjeden. 
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1.5.4 Vurdering av forurensede sedimenter 
Forurensede sedimenter kan påvirke det økologiske eller kjemiske miljøet i havet. Noen 
kontaminanter kan føre til så negative påvirkninger at de sees på som farlige. Den totale risikoen 
knyttet til forurensinger avgjøres av deres biotilgjengelighet (Jakimska, et al. 2011). 
Forurensinger som er sterkt bundet til sedimentene kan være farlige, men likevel neglisjerbare da 
de er svært lite biotilgjengelige. Forurensinger som er ”løsere” bundet til sedimentene og som kan 
bli biotilgjengelige trenger nødvendigvis ikke å resultere i effekter på det økologiske eller 
kjemiske miljøet. Dette gjør at det er vanskelig å forutsi hvilke effekter forurensede sedimenter 
kan ha, og om de vil være ugunstige eller ikke (SedNet 2004).   
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1.6 Analysering av miljøgifter med tilstandsklasser 
Miljøgifter har en tendens til å binde seg til partikler og organisk materiale, derfor er det viktig å 
gjøre undersøkelser for å overvåke spredning og utvikling av miljøgifter. Miljøgiftene lagres 
kronologisk i sedimentene, noe som gjør det mulig å ”se tilbake i tid” dersom prøvene av 
sedimentet blir tatt dypt nok. På denne måten kan man også kontrollere utvikling av forurensning 
i sedimentene. Svært forurensede sedimenter kan som nevnt innebære ulike risikoer og man 
ønsker derfor å gjøre målinger for å ha en viss kontroll (StatensForurensningstilsyn 2007). 
 
Tilstandsklasser er et klassifiseringssystem for å analysere miljøgifter i vann og sedimenter. 
Systemet er basert på finkornet sediment da miljøgifter i hovedsak er bundet til små partikler eller 
organisk materiale. Tilstandsklassene bygger på antatte nivåer for kroniske og akutte effekter på 
levende organismer i sedimentene. Det laveste nivået for tilstandsklassene tilsvarer 
konsentrasjoner funnet i sedimenter som er avsatt før den industrielle tiden. Slike konsentrasjoner 
kan bli funnet ved å bruke aldersdaterte sedimentkjerner (StatensForurensningstilsyn 2007).  
 
Tilstandsklassene er basert på kriterier fra internasjonale etablerte systemer for 
miljøkvalitetsstandarder og risikovurdering i EU. Klassifiseringssystemet er delt opp i fem 
klasser hvor klasse I er bakgrunnsnivået hvor sedimentene regnes som rene. Konsentrasjoner som 
antas å ha negative effekter på levende organismer starter i øvre sjiktet av klasse II (god) mens 
den øvre grensen i klasse IV (dårlig) relateres til akutt toksisitet. Bakgrunnsnivåene for de enkelte 
områdene som prøvene tas på kan naturlig variere veldig, noe som må tas med i betraktning når 
man skal trekke konklusjoner. For å kunne trekke gode konklusjoner er det viktig med kunnskap 
om sedimenter generelt samt om faktorer som påvirker miljøgiftene i dem 
(StatensForurensningstilsyn 2007). Tabell 2 gir en oppsummering av de fem tilstandsklassene. 
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Tabell 2  De fem tilstandsklassene (StatensForurensningstilsyn 2007) 
 
 
Konsentrasjonene av miljøgifter er enklere å analysere i sedimenter enn i vann, da de er mye 
høyere i sedimentene. For lave konsentrasjoner som finnes i vann kreves det mer kvalitetssikring 
av resultatene. Det er mange feilkilder som kan inntreffe ved prøvetaking og behandling av 
prøver, selv om instrumenter og metoder er blitt forbedret med tiden. Konsentrasjonsgrensene for 
de ulike metallene varierer fra sediment til vann og har derfor sine egne klassifiseringsgrenser. 
Metaller er mer biotilgjengelige og mobile i vann enn i sediment, det betyr at metaller i vann 
utgjør en større risiko og dermed er konsentrasjonsgrensene lavere for vann. Tabell 3 og 4 viser 
en oversikt over de ulike grensene i vann og sediment (StatensForurensningstilsyn 2007). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Tabell	  3	  Klassifisering	  av	  metaller	  ut	  i	  fra	  konsentrasjon	  i	  sediment	  (StatensForurensningstilsyn	  2007)	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Tabell	  4	  Klassifisering	  av	  metaller	  ut	  i	  fra	  konsentrasjon	  i	  vann	  (StatensForurensningstilsyn	  2007)	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1.7 Tiltak for å rydde opp i forurensede sedimenter 
 
Når man skal utføre tiltak for å rydde opp i forurensede sedimenter er det en forutsetning at 
kildene til forurensingen stoppes. Kildene på land må være under kontroll slik at utslippene til 
havet stopper. Dersom det ikke er kontroll på kildene vil sedimentene igjen bli forurenset og 
arbeidet med opprydningen vil være til ingen nytte. Det er derfor viktig å kartlegge alle mulige 
kilder og stoppe dem før det er hensiktsmessig å starte med opprydningsarbeidet (Eek and 
Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
 
For å rydde opp i forurensede sedimenter finnes det flere mulige metoder. De mest vanlige 
tiltakene er tildekking, stabilisering, biologisk behandling, separering, strandkantdeponi, 
avvanning, deponering med overdekking, sugemudring, grabbmudring, nedbrytning, 
dypvannsdeponi , deponering på land og termisk behandling (Simpson, et al. 2002) (Gardner 
2005) (Renhold 1998). Med bakgrunn i hva som tidligere er blitt gjennomført i Norge, er 
metodene som har blitt vurdert for opprydning i Trondheim Havn – Ilsvika/Fagervika følgende; 
tildekking, mudring, deponering og stabilisering av deponerte sedimenter (Laugesen, Møskeland 
and Kelley 2003). 
 
Ved fjerning eller deponering av sedimenter kan det under selve mudringsoperasjonen føre til 
uønsket spredning av forurensede sedimenter til områder med lite eller ingen forurensing. 
Miljøgifter kan også bli mobilisert gjennom oppvirvling og dermed bli tilgjengelige for levende 
organismer i sedimentet. En annen risiko under selve mudringen er tap av sediment som kan 
resedimenteres (Gardner 2005). Ved fjerning av forurensede sedimenter må massene 
transporteres bort fra mudringsområdet til deponeringsområdet enten på land eller til sjøs. Dette 
kan føre til utfordringer med tanke på at det under transporten kan tapes og spres forurensninger 
fra massene (Renhold 1998). I tillegg vil det finnes en risiko for at miljøgiftene lekker ut fra 
deponeringsområdet og på nytt finner veien til sjøen. Den siste utfordringen som nevnes i 
rapporten er konflikter knyttet til bruken av deponiet (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
Ved tildekking er sannsynligheten for forverring av miljøtilstanden som følge av tiltaket mye 
mindre. Det er likevel to hendelser som kan føre til forverring av miljøtilstanden; midlertidig 
forurensning kan skje i det tildekkingsmaterialet legges ut over sedimentene og utglidninger, eller 
ras som følge av utlegging av tildekkingsmaterialet (Simpson, et al. 2002). Midlertidig 
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forurensning ved utlegging kan reduseres dersom utleggingen skjer forsiktig og kontrollert, da vil 
oppvirvling og forstyrrelse av de forurensede sedimentene nærmest være eliminert. En tildekking 
kan likevel være mislykket. Dette skjer dersom miljøgevinsten blir liten, for eksempel hvis man 
ikke klarer å dekke til hele området med forurensede sedimenter, eller at tykkelsen på laget er så 
tynt at sedimentlevende dyr kan grave seg igjennom (Simpson, et al. 2002).  
 
Selv om en tildekking karakteriseres som mislykket, er det liten sannsynlighet for at tildekkingen 
har ført til forverring av miljøtilstanden. Det vil uansett ha en viss gunstig effekt på 
miljøtilstanden når rene tildekkingsmaterialer legges over eller blandes med de forurensede 
sedimentene (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
 
Figur 9 Mudring vs. tildekking ;Rødt område og rød pil er mudring hvor løsmassene flyttes, grønt område og grønn pil er 
tildekkingsmasser som legges over forurensede massene (rød) (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).  
 
Det siste alternativet som var aktuelt for behandling av sedimentene i Trondheim Havn var 
stabilisering av deponerte sedimenter. Denne metoden er et tillegg til mudring og deponering av 
forurensede sedimenter (Renhold 1998). Med det menes det at stabilisering av deponerte 
sedimenter er nødvendig dersom sedimentene som er deponert er av en slik geoteknisk karakter 
at de ikke kan brukes til noe (bygninger etc.) (Laugesen, Møskeland and Kelley 2003).  
 
For å bestemme hvilken metode som egner seg best for det aktuelle området er det flere faktorer 
som må vurderes og kostnader er ofte en av de viktigste. For å anslå kostnaden av et tiltak må 
man ta hensyn til forurensningsareal, vanndybden, tykkelse på forurenset lag, avstand fra land, 
sedimenttype, volum, forurensningstype og bunntopografi (Laugesen, Møskeland and Kelley 
2003). 
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1.8 Planlagte tiltak i Ilsvika/Fagervika 
Trondheim kommune har i samarbeid med Trondheimsfjorden Interkommunale Havn fått støtte 
fra Klif til å utarbeide en helhetlig tiltaksplan for Trondheim Havn. Planen skal inneholde 
risikoanalyser, tiltak til opprydning i forurenset sjøbunn, stansing av forurensningskilder på land 
og vurdering av kostholdsråd. NGI har sammen med DNV og SINTEF vært med på å utarbeide 
tiltaksplanen (NGI, 20081794-00-52-R 2011). 
 
I tiltaksplanen for Trondheim Havn er tildekking i området Ilsvika/Fagervika et prioritert tiltak. 
Tildekkingsarealet er på totalt 110 000 m2 ned til 20 meters dyp. Området som skal tildekkes gir 
utfordringer knyttet til valg av tildekkingsmateriale og mektighet på grunn av bratt helning på 
sjøbunn og stabilitet av sedimentene. Området er derfor tenkt å tildekkes ved tynntildekking. I 
løpet av 2012/2013 vil det bli utført en pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika for å se på 
utleggingsmetodikk, material egenskaper og samle kunnskap før tildekkingen av hele arealet kan 
skje (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
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1.8.1 Bruk av tildekkingsmateriale 
 
Risikoreduserende tiltak har som målsetning å redusere konsentrasjonen av miljøgifter i 
porevannet i sedimentoverflaten, da konsentrasjonen av miljøgifter i porevannet er proporsjonal 
med miljørisiko (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). I pilottesten som skal 
utføres i Ilsvika/Fagervika er det tildekking som skal brukes som tiltak. Tildekking kan deles inn 
i tre grupper: 
 
o Tynntildekking med aktive materialer 
o Tynntildekking med passive materialer 
o Isolasjonstildekking 
 
Fordelene med tynntildekking i forhold til isolasjonstildekking er at de har potensiale til å oppnå 
et godt resultat, uten at ressursbruk og endringer i biotopen til levende organismer blir for stor 
(Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
 
 
Ved bruk av tildekkingsmateriale legges et materiale over de forurensede sjøsedimentene for å  
redusere risikoen for negative miljøeffekter fra sedimentene. Hensikten er at materialet skal 
fungere som en fysisk barriere slik at spredning og transport av miljøgifter fra sedimentene til 
omgivelsene ikke skal skje (Hull, Jersak and Kasper 1999). Materialet må være av egnede 
masser, slik at det forhindrer levende organismer å komme i kontakt med de forurensede 
sedimentene (Eggen 2006), (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012), (Hull, Jersak and 
Kasper 1999). 
 
I perioden 2007-2011 har forskningsprosjektet Opticap jobbet med forskning og utvikling på 
temaet ”nye materialer og metoder for tynntildekking av forurensede sedimenter”. NGI har ledet 
prosjektet og har sammen med NIVA hatt ansvaret for det vitenskapelige arbeidet.  Prosjektet har 
hatt som målsetning å utvikle ny kunnskap om utførelse og effektene av tynntildekking på 
forurensede sedimenter med tanke på å redusere miljørisiko knyttet til sedimentene. Prosjektet 
skulle gi muligheter for innovasjon og utvikling av ny teknologi for tildekking av forurensede 
sedimenter (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
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1.8.2 Hvorfor tynntildekking 
Hovedhensikten med tildekking er å isolere miljøgiftene som finnes i sedimentet slik at de ikke 
kan transporteres til andre områder, eller kan føre til effekter som påvirker økologien (Hull, 
Jersak and Kasper 1999). Det er to forutsetninger som i det minste bør være fastsatt før tildekking 
er hensiktsmessig å gjennomføre (Statens Forurensningstilsyn 2002).  
 
o Forurensningskilder fra land må være under kontroll for å unngå ny landbasert 
forurensning. 
o Tildekkingstiltaket må ha som hensikt å være et permanent tiltak, slik at det ikke senere 
skjer spredning gjennom laget. 
 
Selv om reduksjon eller stans av utslipp av miljøgifter i fjordene gjør at forurensningsnivået 
gradvis bli bedre, vil det fortsatt ligge mye forurensning lagret i sedimentene. Med tid vil nye 
sedimenter avsettes oppå de gamle, og etter mange år vil forurensningen bli utilgjengelig for 
bunnlevende organismer (Imai 1981).  
 
I Ilsvika/Fagervika er sedimenteringshastigheten målt til å være 0,73 mm per år. Det vil si at det 
tar flere år før det er dannet et nytt lag med nye og renere sedimenter. I Trondheim Havn er det 
generelt en stor tilførsel av sedimenter, men målingene tilsier at det også fraktes store mengder 
sediment ut. Mengden sediment per år er oppgitt til å være i størrelsesorden 20 000 m3 per år, 
totalt for hele Trondheim Havn (NGI, NGI 20081794-00-52-12 2011). 
 
Den naturlige begravingen av forurensede sedimenter tar svært lang tid, i tillegg til at 
bunnlevende organismer ved hjelp av bioturbasjon vil bidra til at eldre og forurensede sedimenter 
blandes med de nye og renere sedimentene (Imai 1981).  
 
Konsentrasjonen av miljøgifter i porevannet er proporsjonal med opptaket i de levende 
organismene, i tillegg kan utlekking av miljøgifter til vannet og overføringer i næringskjeden 
være risikoer knyttet til forurensede sedimenter. Dersom det identifiseres en slik 
forurensningssituasjon kan det være aktuelt å sette inn tiltak for at den skal bli forbedret så fort 
som mulig. Ved å tilføre et nytt materiale til sjøbunnen kan det påvirke hvordan 
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miljøgiftkonsentrasjonen i overflatesedimentet endres med tiden (Eek and Schaanning, OPTICAP 
sluttrapport 2012). 
 
1.8.3 Tildekking av forurensede sedimenter 
På grunn av lav sedimentasjon og liten utskiftning av vannmasser har mye av forurensningen som 
tidligere har blitt sluppet ut blitt lagret i sedimentene i Ilsvika/Fagervika (NGI, NGI 20081794-
00-52-12 2011). Modeller har vist at det ikke er de mest forurensede sedimentene nær land som 
har størst påvirkning for miljøgifter i skalldyr og fisk, men de større arealene som er moderat 
forurenset, som det nettopp finnes mye av i norske fjorder . Tildekking vurderes derfor i noen av 
disse områdene. Når tildekking skal skje på så store arealer (> 1 km2) er det viktig at tiltaket har 
så få negative bieffekter som mulig, spesielt med tanke på å forstyrre økologien i områdene (Eek 
and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
 
1.8.4 Tildekkingstyper 
Det finnes hovedsakelig to overordnede typer tildekkingsmateriale som er passiv- og kjemisk 
tildekking (Eek, Cornelissen, et al. 2008). 
 
Ved passiv tildekking brukes dekklaget til å lage en fysisk barriere som hindrer bunnfaunaen i å 
komme ned i det forurensede sedimentet (Eek, Cornelissen, et al. 2008).  Dersom passiv 
tildekking skal ha god effekt er det avhengig av at det er liten advektiv transport av miljøgifter i 
sedimentet. Tykkelsen på dekklaget vil være med på å bestemme effekten, da tynnere lag er 
lettere for organismer å grave seg igjennom. Det finnes lite konkret kunnskap om effekten til 
tykkelsen på dekklaget, men det forventes mindre effekt ved mindre tykkelser (Eek and 
Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).  
 
Ved aktiv tildekking reduseres løseligheten av miljøgiftene som foreligger i porevannet gjennom 
at disse bindes til det kjemisk aktive materialet (Eek, Cornelissen, et al. 2008). For at dette skal 
skje må tildekningsmaterialet ha sterkere bindeevne, til å binde miljøgifter, enn sedimentet. 
Miljøgifter som er bundet til dekklaget vil ikke være tilgjengelige for transport eller opptak i 
organismer (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).   
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1.8.5 Erfaringer ved bruk av tildekkingsmateriale 
Tildekking av forurensede sedimenter har blitt gjort i sammenheng med flere prosjekter både i 
Norge og internasjonalt. Erfaringer fra disse prosjektene har vist at tildekking av forurensede 
sedimenter er et godt tiltak for å redusere tilgjengeligheten av miljøgifter. I USA har man 
overvåket effekten av tildekkingstiltak i over 25 år og i Norge har dette pågått i underkant av 10 
år (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).  
 
Det prosjektet som har blitt overvåket lengst i Norge er tildekkingen som er gjort i 
Eitrheimsvågen i Odda. Denne tildekkingen har resultater som viser at tiltakene har ført til 90-98 
% reduksjon i utlekking av metaller. I tillegg til prosjektet i Odda har det blitt utført et større 
pilotprosjekt i Hanneviksbukta i Kristiansand. Dette prosjektet har vist at det er teknisk mulig å 
legge 10 cm tildekkingsmateriale over et relativt bløtt forurenset slam, uten at sammenblanding 
og oppvirvling av massene ble for stor (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012) .  
 
Tildekking av forurensede sedimenter har vært et lite brukt tiltak i Norge fram til nå. Grunnene til 
dette kan være at det har blitt sett på som lavstatus miljøteknologi hvor problemet bare har blitt 
”skjøvet under teppet”.  Det kan også har vært vanskelig å få tak i materiale for tildekking til 
akseptable kostnader, eller at tildekking ikke har vært et ønskelig alternativ med tanke på bruk av 
området etterpå. I Norge er det kun gjennomført et tildekkingsprosjekt av større skala, 
Eitrheimsvågen i Odda, hvor effektene av tiltaket er blitt overvåket og dokumentert. Et areal på 
90 000 m2 med sterkt metallforurenset sjøbunn ble i 1992 tildekket med geotekstil og 30 cm sand. 
Kostnaden på tiltaket ble omtrent 60 millioner NOK i 1992 (Statens Forurensningstilsyn 2002).  
 
Tiltaket som ble gjort gav umiddelbart estetiske forbedringer, og for å dokumentere effekten av 
tiltaket har det blitt gjort kontinuerlige overvåkinger. Vannkvaliteten har blitt målt månedlig, 
innhold av miljøgifter i organismer har blitt målt årlig og hvert femte år har sedimentkvaliteten 
blitt målt.  Målingene har vist en generell forbedring i hele Sørfjorden, men på grunn av diffuse 
avrenninger og uhell med utslipp har ikke tiltaket hatt den effekten som på forhånd var ønsket. 
For dårlig kildekontroll har ført til at dekklagets øverste deler igjen har blitt forurenset. Dette 
prosjektet viser dermed hvor viktig det er med kildekontroll når slike tiltak skal utføres (Statens 
Forurensningstilsyn 2002). 
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Et annet prosjekt som har pågått i Norge er pilotprosjektet i Hanneviksbukta i Kristiansand 
(Statens Forurensningstilsyn 2002). Dette prosjektet ble gjennomført fordi det i forbindelse med 
veibygging skulle stilles store mengder med overskuddsmasser til disposisjon for 
miljøforbedrende tiltak. Siden Hanneviksbukta er et av de mest forurensede havneområdene i 
Kristiansand ble det bestemt at det skulle gjennomføres en testtildekking, for å se om det var 
mulig å oppnå et godt resultat, ved å plassere tildekkingsmateriale av sand oppå meget bløte 
sedimenter som bestod av mye industriavfall.  
 
Metoden som ble brukt, basert på praktisk gjennomførbarhet og økonomiske rammer, var 
fallbunnslekter. Fallbunnslekter krever stor presisjon i forbindelse med posisjonering, men er en 
skånsom måte å deponere massene på. Det ble lagt et lag på 10 cm på toppen av de bløte 
sedimentene. Fotodokumentasjon og andre instrumenter viste at det var mulig å legge et jevnt lag 
med sand oppå sedimentene. Det viste seg at oppvirvlingen av forurensede partikler fra 
sedimentet var relativt liten og begrenset til de 5 meterne nærmest bunnen. En time etter at 
massene var blitt dumpet, ble det ikke målt partikkelkonsentrasjoner i bunnvannet som var utover 
det normale. Den horisontale spredningen var også lav som følge av at oppvirvlingen var liten. Ut 
i fra pilotprosjektet ble det konkludert med at det teknisk lar seg gjøre å deponere sand over svært 
bløte sedimenter, og at dumpingen kan skje uten stor oppvirvling og spredning av de forurensede 
sedimentene (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
I USA har tildekking (capping) vært mye brukt de siste årene. Det er blitt utført god forskning på 
området, og United States Environmental Protection Agency (US EPA) har utarbeidet en 
veiledning for in-situ tildekking (Palermo, et al. 1998).  
Det finnes flere referanser til vellykkede tildekkingsprosjekter i Puget Sound, et estuarie på USAs 
vestkyst. Prosjektene som har blitt utført har blitt gjort på vanndybder ned på 20 meter og 
arealene har vært mellom 16 000 og 70 000 m2. Det er blitt brukt ulike sammensetninger av 
dekkmasser, både med forskjellige lag og forskjellige kornstørrelser og med eller uten 
geomembran. Dekklaget har hatt en tykkelse på mellom 20 og 50 cm. Langtidseffekten av 
tildekkingen på fullskalaforsøket gjort på Long Island Sound har blitt studert i flere studier, og 
kjerneprøver har blitt tatt over en tidsperiode på 15 år for å sjekke om dekklaget har blitt 
forurenset. Resultatene fra disse studiene viste ingen endring i profilene av forurensningene i 
dekklaget. Skillet mellom dekklaget og de underliggende sedimentene var fremdeles skarpt, noe 
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som tyder på liten transport av forurensning opp i dekklaget (Dohrmann n.d.) (Palermo, et al. 
1998).  
 
Et annet prosjekt som har blitt overvåket er tildekkingen i New York Bight. Her ble det tatt 
kjerneprøver henholdsvis 3 og 11 år etter at tildekkingen ble gjort. Også her kan bilder vise en 
skarp grense mellom forurensede sedimenter og dekklaget. Kjemiske analyser bekreftet at det 
ikke var særlig økning av miljøgifter i dekklaget (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
Igjennom prosjektet OPTICAP har det også blitt utført felttester ved Grenlandsfjordene og 
Fiskerstrand. Sedimentene i Grenlandsfjordene har lagret dioksiner over en lengre periode (50 år) 
som følge av utslipp fra magnesiumfabrikken til norsk Hydro. Fabrikken er nå lagt ned, og 
utslippene til sedimentene er stoppet. På grunn av de høye konsentrasjonene av dioksiner og 
kvikksølv, var dette et godt område for å teste tynntildekking i felt. Det ble dekket fire områder 
med ulike materialer og ett referanse område uten tildekking (Eek and Schaanning, OPTICAP 
sluttrapport 2012). Figur 10 illustrerer tildekkingen. 
 
 
Figur 10 Tildekking i Grenlandsfjordene; Tildekkingsmateriale lastes fra kai, blandes i fartøy og pumpes ut over testfeltet 
(Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
 
Utenfor Fiskerstrand i Møre og Romsdal har sedimentene et høyt innhold av TBT (Eek and 
Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).  Her ble et stort areal på 11 000 m2 delt i to og dekket 
med to ulike dekklag. Resultatene fra de to ulike lokalitetene viser at tynntildekking reduserer 
gjennomsnittlig utlekking med 52-88%.  Resultatene for de ulike type materialene som er brukt 
som tildekking viser at effektiviteten er størst for tildekkingsfeltet med knust kalk og minst for 
det med aktivt kull blandet med leire. En av grunnene til dette resultatet kan være at dekklaget 
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med aktivt kull var tynnere enn det med knust kalk. I tillegg kan det ta noen år før effekten av 
aktivt kulltildekking kan måles (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
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1.8.6 Erfaringer fra laboratorieundersøkelser 
 
Det har blitt gjort såkalte boxcosmforsøk hvor deler av naturen hentes inn på laboratoriet og 
undersøkelser blir gjort under forhold som er tilnærmet like som i naturen. Ved å gjøre 
undersøkelser på denne måten kan man studere effekten av ulike sider ved tildekkingsmaterialer 
hvor man har kontroll på de viktigste forsøksbetingelsene, men hvor mekanismene vil spille 
sammen slik de også gjør i virkeligheten.  
 
Laboratoriemålinger kan brukes til å måle fluksen gjennom tildekkings materialet og dermed den 
potensielle effekten for tiltaket. Ved slike undersøkelser må man ta i betraktning at det kan forgå 
flere transportprosesser på sjøbunnen enn hva som skjer i forsøket på laboratoriet.  
 
I bløtbunnslaboratoriet ved Marin Forskningsstasjon Solbergstrand ble det gjort forsøk med sterkt 
forurensede sedimenter og ulike typer dekkmaterialer. Effektiviteten på dekkmaterialet ble målt 
opp til 80 % i bløtbunnslaboratoriet og samsvarer godt med resultatene på 67-91 % effektivitet 
for felttestene. Forsøkene som ble gjort i laboratoriet viste ingen signifikant forskjell på de tre 
passive materialene grov kalkstein, pulverisert kalkstein og marin leire med hensyn på utlekking 
og bioakkumulering (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  
Figur	  11	  Utlekking	  før	  og	  etter	  tildekking	  i	  laboratorium	  (Eek	  and	  Schaanning,	  OPTICAP	  sluttrapport	  2012).	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1.8.7 Hvordan tildekke og med hva? 
Det finnes flere naturfenomener som vil kunne påvirke tynntildekking. Vannstrømmer, bølger, 
biota, årssykluser og oksygeninnhold i sedimentet er eksempler på slike. For få best mulig 
kunnskap om tynntildekking er det nødvendig å studere disse, både alene og sammen. Denne 
kunnskapen kan fås gjennom laboratorieforsøk og feltforsøk.  
 
Tildekking av store arealer stiller krav til presisjon, hvor målet ikke alltid er et jevnt dekklag, 
men et lag som reduserer tilgjengeligheten til miljøgiftene i det aktuelle området (Hull, Jersak 
and Kasper 1999). Ved utlegging av dekkmaterialet er det viktig at det spres godt i vannet og 
deretter sedimenterer jevnt over området som skal tildekkes. På den måten vil tykkelsen på 
dekklaget bli så jevn som mulig. Ved å slippe dekkmassene ut i vannoverflaten vil maksimal 
spredning oppnås. Denne metoden kan fungere godt ved granulært materiale som sand og grus, 
som ofte er første lag. En utfordring med metoden er at finstoff kan spres til andre områder enn 
det aktuelle området på grunn av strømninger (Hull, Jersak and Kasper 1999) (Eek, Cornelissen, 
et al. 2008) (Eek and Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012).  
 
En annen måte å fordele massene jevnt er å bruke en diffusor. En diffusor pumper ut massene 
like over bunnen, og på den måten vil massene fordele seg i et jevnt lag over sedimentene. Denne 
metoden hindrer at finstoff spres langt fra utslippspunktet da det er kort avstand til sedimentene. 
Et annet grep som kan gjøres for å hindre spredning ut av det aktuelle området er å pumpe 
dekkmassene ut som en homogen masse av vann og partikler. Da vil den høye tettheten til 
partiklene hindre spredning. Dersom området som skal tildekkes har en helning kan imidlertid 
massene renne nedover langs helningen og samle seg i bunnen av den, da vil det ikke bli et jevnt 
lag. Det er derfor viktig å ha kunnskap om bunnforholdene for det aktuelle området  (Eek and 
Schaanning, OPTICAP sluttrapport 2012). 
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Rapporten fra OPTICAP (2012) oppgir noen viktige parametere som definerer egenskapene til et 
utplassert tynntildekkingslag; 
 
o Tykkelse på laget 
o Hvor jevn tildekkingen er 
o Om forurenset sediment er blandet inn i tildekkingslaget 
o  Ulike typer materialer i tildekkingslaget 
 
1.8.8 Oppsummering fra  OPTICAP (2012) 
 
Dersom det er bestemt at det skal utføres en tynntildekking er det viktig at utleggingen av 
dekkmassene gjøres med god presisjon ved nedpumping via rør eller utlegging fra lekter. 
Utlegging av aktivt kull kan gjøres ved å blande kullet med leiren. Dersom tildekkingsmaterialet 
består av mye finstoff kan det legges ut som ”slurry” hvis topografi og strømforholdene tillater 
det. Resultater fra forsøk viser at det er mulig å legge ut dekklag på <5 cm også på dyp ned mot 
100 meter. 
 
Både tykkelse og innhold av tildekkingsmaterialet ser ut til å være viktig for effektiviteten til 
tildekkingen. Forsøk har vidt at tynntildekking kan gi mer enn 80% reduksjon i fluks og opptak 
av miljøgifter i organismer. Resultatene fra forsøk viser også at det er best effekt av aktivt 
materiale, resultatene for passivt materiale er mye mer varierende.  
 
Ulempene som kan oppstå ved bruk av tynntildekking er at hvilket som helst dekklag kan endre 
sammensetningen av bunnfaunaen og den økologiske funksjonen til sjøbunnen. Ut i fra forsøk ser 
det ut som om dekklagene med aktivt kull førte til størst endring i bunnfauna, der ble det målt 
redusert biomangfold så lenge testene pågikk. 
 
OPTICAP rapporten (2012) slår fast at det må gjøres vurderinger av redusert biotilgjengelighet 
av miljøgifter opp i mot skader på bunnfauna som kan skje som følge av tynntildekking. Det ble 
ikke funnet vesentlige effekter av tynntildekking på nedbrytning av organisk materiale og 
resirkulering av næringssalter, som er en av sedimentets viktigste geokjemiske funksjoner. 
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1.9 Pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika 
 
Testområdet som skal tynntildekkes er på 4000 m2 og har som mål å avklare om materialet er 
egnet som tildekkingsmateriale i hele tiltaksområdet Ilsvika/Fagervika.  
Testfeltet er innenfor et område med sterkt skrående bunn og noen deler av feltet ligger i en 
tidligere rasgrop fra 8. Oktober 1950. Siden det forurensede arealet er så stort er det viktig at 
tildekkingsmaterialet som velges tar hensyn både til fysiske og kjemiske egenskaper samt 
kostnadsnivå. Etter vurdering av flere typer tildekkingsmateriale ble det bestemt at maskinsand 
fra Sjøla (Ramlo Sandtak AS) ville være et egnet materiale til pilottesten (NGI, Pilottest 
tynntildekking Fargervika 2013).  
 
Figur 12 viser hvor testfeltet ligger. Feltet ligger i en skråning hvor det ved tidligere 
undersøkelser er blitt funnet høye konsentrasjoner av tungmetaller. Plasseringen av testfeltet er 
lagt i et område med utfordrende bunntopografi for å få data knyttet til problemstillinger dette 
kan gi (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
 
Figur 12 Kart hvor innramming viser testfeltet (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
Fagervika	  
Ilsvika	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For å finne egnet tildekkingsmateriale ble fysiske og kjemiske tester utført på forskjellige 
tildekkingsmaterialer i henhold til krav i Klifs tildekkingsveileder. Knust fjell i størrelse fraksjon 
0-8 mm ble valgt på grunn av gode filteregenskaper og større motstand mot erosjon enn de andre 
materialene som ble testet. 
 
Tildekkingslaget var planlagt å være 10 cm tykt noe som tilsvarer en teoretisk mengde på 400 m3 
tildekkingsmateriale til testfeltet. Erfaring har vist at noe av tildekkingsmassen delvis kan blandes 
inn i underliggende sjøbunn og det må derfor legges ut mer masse enn planlagt for å oppnå 
ønsket mektighet på tildekkingslaget. 
 
I januar 2013 ble det lagt ut 500-600 m3 sandmasser i testfeltet. Massene ble lagt ut ved hjelp av 
en liten fallbunnslekter med posisjoneringsutstyr. Metoden for utleggingen var svært skånsom og 
foregikk på den måten at det ble drysset sand over en rute innenfor testfeltet omgangen. Hver rute 
ble tildekket til sammen tre ganger; fra sør mot nord, så nord mot sør og tilbake igjen (figur 13). 
Dette ble gjort for å få en mest mulig jevn og lik tildekking i hver av rutene (NGI, Pilottest 
tynntildekking Fargervika 2013). 
 
 
Figur 13 Skisse over ruten som ble kjørt med båt når tildekkingsmaterialet ble lagt ut (NGI, Pilottest tynntildekking 
Fargervika 2013). 
	   42	  
 
Det har etter krav fra Klif blitt gjort turbiditetsmålinger i det aktuelle området etter at 
tildekkingsmassene var lagt. Målingene viste at det har vært minimal spredning av partikler under 
utleggingen og at turbiditeten som ble målt i hovedsak kom fra finstoffer i tildekkingsmaterialet 
(NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
 
I tillegg til turbiditetsmålingene har NIVA utført undersøkelser med SPI kamera på 13 stasjoner 
hvor 6 stasjoner var innenfor testfeltet og 7 utenfor. Bildene fra undersøkelsene viser tydelig at 
det ligger et lag med tildekkingsmasse i form av sandig grus på alle stasjonene innenfor testfeltet. 
Det ble også funnet noe tildekkingsmasse på stasjonene utenfor testområdet, spesielt øst for feltet, 
ut mot dypere vann (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013).  
 
Resultatet viser at tildekkingen har vært god i hele testfeltet, men på grunn av at kameraene som 
ble brukt ikke klarte å penetrere gjennom hele dekklaget kan det ikke konkluderes med at den 
planlagte mektigheten på 10 cm er oppnådd (NGI, Pilottest tynntildekking Fargervika 2013). 
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1.10 Bunnforhold i Ilsvika/Fagervika 
 
Bunnforholdene i Ilsvika/Fagervika er karakterisert av hav- og fjordavsetninger hvor på det igjen 
ligger et lag med strandavsetninger. I hav- og fjordavsetningene er det blitt påvist flere soner med 
kvikkleire. Ved å analysere havbunnen er det funnet flere spor etter skred helt opp til havnivå. En 
gammel deltakanal fra Nidelvens tidligere utløp er trolig en bred kanalform som kan observeres 
på havbunnen. Kanaler og pockmarks (arr) er uttrykk for undersjøiske grunnvannsutslag, og slike 
finnes det flere av sør for Fagervika. Det er også noen kanaler som ikke kan settes i direkte 
forbindelse med bekkeløp, disse kan også være pockmarks (Hansen, Eilertsen and Longva 2005). 
 
I forbindelse med tildekking av sedimenter er det viktig å ha kunnskap om bunnforhold og styrke 
i sedimentene før tildekking utføres. Dersom det er svært bløte sedimenter er det ikke sikkert 
sedimentene tåler belastningen det er å få tildekkingsmateriale lagt over seg. Fasen rett etter 
tildekking er den mest kritiske fasen, da vanninnholdet i sedimentene er størst. Etter som 
konsolideringen skjer vil porevannet gradvis presses ut og styrken til sedimentene øker. Massene 
blir derfor mer stabile over tid. Det har vist seg at sandige masser blandet inn i sedimenter med 
leire vil gi økt styrke i sedimentene. Store områder bør tildekkes gradvis for å unngå muligheten 
for lokale grunnbrudd. Det er også viktig at tildekkingsmaterialet legges ut så jevnt som mulig for 
å forhindre problemer med bæreevne eller utglidning. Ved å legge tildekkingsmaterialet ut i flere 
tynne og jevne lag kan man sikre at konsolideringen starter. Konsolideringen vil som nevnt 
redusere vanninnhold og porevanntrykk som igjen vil øke styrken til sedimentene og man unngår 
at tildekkingsmaterialet synker ned i sedimentene (Statens Forurensningstilsyn 2002). 
 
Det er flere skred som har gått under havnivå har forplantet seg inn på land. Undersjøiske skred 
kan i tillegg utløse flodbølger med ødeleggende virkning på land. Dersom kvikkleire er involvert 
kan skred i strandsonen bli veldig ødeleggende. Det er derfor viktig å vite hvordan 
bunnforholdene for ulike områder er (Hansen, Eilertsen and Longva 2005). I området 
Ilsvika/Fagervika er det påvist kvikkleire og det er derfor ekstra viktig å vurdere stabiliteten til 
sedimentene før de tildekkes. 
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Den 8. oktober 1950 gikk det et skred i området Ilsvika/Fagervika og deler av testområdet for 
pilottesten ligger i rasgropen fra dette skredet. Som en del av kartleggingen til denne 
masteroppgaven er det blitt forsøkt å ta sedimentprøver fra rasgropen for å se om det kan ha 
samlet seg opp ekstra mye forurensning i bunnen av den. Med tanke på tildekkingsmasser er det 
nødvendig å ta i betraktning at testområdet delvis ligger i denne rasgropen for å sikre at 
tildekkingsmassene havner der man ønsker, samt at de ikke bidrar til flere utglidninger. Figur 14 
viser hvordan bunntopografien for det aktuelle området ser ut. 
 
	  
Figur	  14	  Kart	  med	  dybdekvoter	  over	  Ilsvika/Fagervika	  (TrondheimHavn,	  Trondheim	  Havn	  n.d.). 
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1.11 Adsorpsjon av metaller på sedimenter 
 
Adsorpsjon er et av de viktigste fenomenene når det gjelder å kontrollere vannkvaliteten, som 
igjen kan være med på å avgjøre skjebnen og transportveiene til miljøgifter i vann. Den enorme 
økningen i bruk av tungmetaller over de siste tiårene har ført til en økning av 
metallkonsentrasjonene i vannsystemene i tillegg til at de har blitt gjeldende på grunn av deres 
giftighet og adsorpsjonsoppførsel (Bhawan 1999).  
Adsorpsjon av metaller på sedimenter og suspendert materiale er en prosess som potensielt kan 
redusere konsentrasjoner av giftige metaller (Comber, et al. 1996). Frigjøring eller adsorpsjon av 
metaller til eller fra sedimenter har en signifikant påvirkning på kvaliteten til vannet. Ved å 
studere sammensetningen av sedimentene kan man avsløre hvilken rolle det spiller med tanke på 
å fjerne forurensninger som tungmetaller i løst fase (Jannasch, Honeyman and Balistrieri 1988). I 
en studie gjort av Zhou og Kot (1995) hvor parametere som er effektive i adsorpsjonsprosessen 
ble studert fant de ut at faktorer som temperatur, ionetall, sedimenttype, størrelse på 
sedimentpartiklene, pH og eksistens av tungmetaller i øyeblikket påvirker adsorpsjon av 
tungmetaller på sedimenter. I 1983 ble adsorpsjon av tungmetaller overvåket av Xiaoyuon. Han 
så på adsorpsjon av kobber-, sink- og nikkelioner på sedimenter i Jionshajing elven. Resultatene 
viste også her at pH er en viktig faktor, men det kom også fram at karbon er en av 
hovedfaktorene når det gjelder å bestemme adsorpsjonsnivået av tungmetaller på sediment. 
Andre forsøk har vist at jern- og manganoksider også påvirker adsorpsjon av tungmetaller. 
Studien til Jelodar et al (2010) konkluderer med at økt kontakt tid mellom tungmetallene, 
sedimentet og suspendert materiale ga økt adsorpsjonskapasitet. Det ble også funnet at økt 
adsorpsjonskapasitet gir en nedgang i suspendert materiale og at en økning av TOC (totalt 
organisk karbon) gir økt adsorpsjonskapasitet på grunn av at karbonet virker bindende. 
 
Sedimenter er et svært viktig reservoar for kontaminanter og har evnen til å binde ulike 
kjemikalier. Kjemikaliene kan eksistere i ulike former i sedimentene og ulike krefter holder dem 
bundet til partikler i sedimentet. Det er nødvendig å studere interaksjonene mellom 
kontaminanter og sedimenter fordi toksisiteten til mange kjemikaler er sterkt avhengig av hvilken 
form de eksisterer på i miljøet. En annen grunn til å studere interaksjonene mellom dem er at 
variasjoner i sedimentene og miljømessige faktorer kan endre likevekten i sedimentene og 
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forårsake utlekking av toksiske sporelementer som tungmetaller som er sterkt bundet til 
sedimentpartikler (Dube, et al. 2000).  
Tungmetaller kan kjemisk eller fysisk reagere med naturlige forbindelser, noe som kan endre 
formen de eksisterer på i miljøet. Generelt kan de reagere med utvalgte spesier, endre 
oksidasjonstilstand og felle ut. Tungmetaller som absorberes eller adsorberes av naturlige 
substanser vil gjerne få økt eller redusert mobilitet (Dube, et al. 2000). 
Fysisk spesiering er veldig viktig for å studere absorbsjon, adsorpsjon og migrasjon av 
kjemikalier i sedimenter fordi det omhandler ulike fysiske og kjemiske former av samme 
kjemikal; i løsning, adsorbert og felt ut (Kanugo and Mohapatra 2000). Metalltransport er ikke 
bare avhengig av fysiske og kjemiske egenskaper til metallene men mest avhengig av de fysiske 
og kjemiske egenskapene til sedimentene. Slike egenskaper kan være innhold av organisk 
materiale, innhold av leire, mineralsammensetning og pH (Weber 1991) . Alle disse egenskapene 
er kollektivt med på å bestemme bindingsevnene til sedimentene. Kompleksiteten til sedimentene 
gjør det vanskelig å selektivt velge interaksjoner som har størst innflytelse på adsorpsjonen av et 
spesielt metall (Dube, et al. 2000). 
Generelt sett inneholder sedimenter et vidt spekter av tungmetaller med varierende konsentrasjon 
som avhenger av det geologiske miljøet som omgivelsene har og både antropologiske og 
naturlige aktiviteter som finner sted (Kanugo and Mohapatra 2000). 
Sedimentene har som nevnt evnen til å immobilisere kjemikalier som tungmetallioner.  
Immobiliseringen av fremmedstoffene skjer først og fremst på grunn av adsorpsjonsegenskaper 
som bestemmes av de fysiskkjemiske egenskapene til sedimentene. Sedimentene er ulikt 
sammensatt, men består av mineralpartikler, organisk materiale og partikler fra organisk 
materiale. Alle komponentene spiller en viktig rolle for at sedimentene skal ha evnen til å 
adsorbere, utveksle, oksidere, redusere, katalysere og felle ut metallioner (Weber 1991).  
Bindingskreftene mellom metallioner og sedimentene reduseres med økende pH. Ionene med høy 
ladning som Al3+ bindes sterkere til sedimentpartikler enn ioner med lavere ladning som Ca2+. 
Dersom ioner har samme ladning er det ioneradius og hydreringsgrad som avgjør bindingsevnen. 
Desto større ioneradius jo mindre elektronisk felt avgir ionet. Det betyr at ionet er mindre hydrert 
enn ioner med mindre radius som avgir sterkere elektriske felt. Dette forklarer hvorfor ioner med 
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større ioneradius er foretrukket adsorbert fra sedimentløsning av sedimentpartikler (Dube, et al. 
2000).  
Tilstedeværelsen av tungmetaller i sedimenter utgjør en signifikant trussel mot miljøet, og er et 
av de vanskeligste kontamineringsproblemene å løse. Det er to hovedgrunner til dette. Den 
kjemiske karakteren til tungmetaller gjør at de ikke brytes ned, men akkumulerer i miljøet. Den 
andre grunnen er kompleksiteten til sedimentene. Forskjellene mellom sedimentenes 
sammensetning og innhold er så stor at man ikke kan forstå prøver og målinger uten at det blir 
brukt tilnærminger (Dube, et al. 2000). 
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2 Analytiske metoder 
2.1 UltraClave 
For at sedimentprøvene skal kunne analyseres ved ICP-MS må prøvene dekomponeres. Det vil si 
at prøven blir gjort om til væskeform slik at den kan analyseres med den aktuelle teknikken. Det 
er ønskelig at prøven skal være så homogen som mulig og at organiske partikler ikke skal sette 
seg fast inni analyseinstrumentet. Ved dekomponering blir prøven ved hjelp av mikrobølger gjort 
om fra organisk til ionisk form. Det sendes ut mikrobølger som beveger seg gjennom et 
elektromagnetisk felt. Når bølgene beveger seg vil polare molekylene bli utsatt for dipolrotasjon, 
som vil si at de hele tiden vippes rundt, mens de ladde ionene vil bevege seg frem og tilbake, som 
kalles ionisk migrasjon. Disse aktivitetene skaper varme som vil varme opp prøvene i ”loaden” 
(Rambøl 2012). 
 
Prøvematerialet som skal analyseres veies inn i teflonbeholdere og tilsettes passende syre. 
Dersom det er organisk materiale i prøven må syren som brukes være oksiderende. Når syre skal 
velges må det tas hensyn til eventuelle interferenser som kan dannes, og prøven må ikke bli 
flyktig eller felle ut med syren. Prøvene blir ofte oksidert i en blanding av salpetersyre (HNO3) og 
hydrogenperoksid (H2O2). Ved bruk av en slik blanding og høy temperatur vil det være lite 
organisk materiale igjen i prøven. Andre syrer som også kan benyttes er for eksempel saltsyre 
(HCl), flusssyre (HF), svovelsyre (H2SO4) eller perklorsyre (HClO4) (Hillersøy 2010). 
 
Teflonbeholderne med prøvematerialet plasseres i en prøvebeholder som senkes ned i en ”load” i 
instrumentet som inneholder vann, svovelsyre (H2SO4) og hydrogenperoksid (H2O2). 
Væskeblandingen i ”load” er tilstede for at alle teflonbeholderne skal få samme temperatur. Vann 
blir mindre polart ved høye temperaturer og vil da ikke absorbere mikrobølger, derfor brukes 
svovelsyre for å sikre en fortsatt polar væske i ”load”. Innholdet i teflonbeholderne og væsken i 
”loaden” er ikke i kontakt. Ved hjelp av nitrogengass trykksettes systemet til 40-50 bar. Det kan 
dannes relativt store mengde med nitrøse gasser (NOx) under prosessen, og hydrogenperoksid 
oksiderer de nitrøse gassene og hindrer dermed ukontrollert trykkøkning. Trykket som oppnås 
ved UltraClave kan gi svært høye temperaturer uten at vannet begynner å koke, dette forhindrer 
kontaminering som kan komme av sprut fra andre prøver og tap av prøve. I tillegg har 
instrumentet et bevegelig lokk som løfter seg dersom trykket blir for høyt (Rambøl 2012). 
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Fordeler ved bruk av UltraClave er at det kan brukes på store prøvemasser; opp til 25 gram 
organisk materiale og 250 gram uorganisk materiale (Hillersøy 2010).  Figur 15 viser 
oppbygningen til UltraClave. 
 
 
Figur 15 Skjematisk fremstilling av de ulike komponentene i UltraClave (Milestone 2005). 
 
 
2.2 ICP-MS 
ICP-MS er et veldig følsomt analyserings instrument som brukes for å finne konsentrasjoner av 
grunnstoffer. Siden 1980-tallet har ICP-MS blitt en av de viktigste analyseteknikkene. Grunnen 
til at instrumentet har blitt så viktig innen for analytisk kjemi er at det har svært lave 
deteksjonsgrenser for de fleste grunnstoff og høy selektivitet og presisjon. Prøvene kan ved ICP-
MS analyseres for over 70 grunnstoffer på en gang i løpet av minutter. Prøvene som analyseres 
kan være i løsning, i jord eller i sedimenter. På grunn av den høye temperaturen i plasmaet kan 
ICP-MS maskinen håndtere både enkle og kompliserte matrikser (Skoog, et al. 2004). 
Ved ICP-MS kombineres en høytemperatur ICP kilde med et massespektrometer. Plasmaet består 
av Argon atomer, andre ioner og elektroner. Plasmaet har en temperatur på 6000-10000 kelvin og 
er derfor en svært god ionekilde. ICP kilden omdanner prøven fra atomer til ioner, som deretter 
separeres/sorteres med hensyn på masse/ladnings forholdet, og deretter detekteres ved hjelp av 
massespektrometeret (Mikkelsen 2010). Figur 16 gir en skjematisk skisse over ICP-MS 
instrumentet. 
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Figur 16 Skjematisk skisse over ICP-MS instrumentet (Skoog, et al. 2004). 
 
Et stort problem for ICP-MS maskinen oppstår når ionene skal ekstraheres fra plasmaet. En ICP 
kilde opererer med atmosfærisktrykk mens et massespektrometer opererer ved høyt vakuum (<10-
6 torr), dette gjør at grensesnittet mellom ICP kilden og massespektrometeret er kritisk i forhold 
til å sikre at en stor nok del av ionene blir transportert til massespektrometeret. Grensesnittet 
består av to metallkjegler som kalles sampler og skimmer. Hver kjegle har små åpninger (≈ 1mm) 
for å tillate ionene til å passere gjennom til ioneoptikk, som guider dem til massespektrometeret. 
Strålen som introduseres i massespektrometeret har omtrent samme sammensetning som 
plasmaområdet hvor ionene kom fra (Skoog, et al. 2004). 
I massespektrometeret fjernes ioner fra plasmaet ved hjelp av et pumpeutvinningssystem, og så 
produseres en ionestråle som fokuseres inn i detektoren. Massespektrometeret har vanligvis et 
kvadrupol-massefilter som kun tillater ioner med et bestemt masse/ladnings forhold å passere. 
Oppløsningen til en masseanalysator defineres som: 
R=m/ Δm          (3) 
hvor m er nominell masse og  Δm er masseforskjellen som kun kan løses. 
Ionebevegelse i elektriske felt danner basisen for seperasjon. Stenger som står motsatt av 
hverandre er koblet til dc og radiofrekvens (rf) spenninger. Ved justering av spenningene dannes 
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en stabil rute for ionene med et bestemt masse/ladnings forhold for å passere gjennom 
spektrometeret til detektoren. Massespekteret blir dannet ved å skanne spenningene som blir 
brukt på stengene. Kvadrupol-filter har relativt høy gjennomstrømning, men lav oppløsning 
(Skoog, et al. 2004). 
Det brukes også en magnetisk sektor i ICP-MS. Der er seperasjon basert på avbøying av ioner i et 
magnetiskfelt. Veien ionene tar avhenger av masse/ladnings forholdet. 
Den vanligste detektoren for ICP-MS maskiner er elektron multiplikatoren. I detektoren 
omformes antall innkommende elektroner til et elektrisk signal. Elektron multiplikatoren er en 
kjegleformet innretning (figur 17) som påtrykkes spenning motsatt av ionene som skal detekteres. 
Ionene treffer innsiden av kjeglen og generere sekundære ioner – som igjen generere nye 
sekundære ioner – dette medfører at hvert enkelt ion som treffer innsiden av kjeglen hver 
generere opptil 108 elektroner (Skoog, et al. 2004) (Mikkelsen 2010).  
 
 
Figur 17 Illustrasjon av kjeglen som genererer elektronene (Mikkelsen 2010). 	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2.2.1 Fordeler og ulemper med ICP MS: 
 
Det finnes flere fordeler ved å bruke ICP-MS til bestemmelse av konsentrasjoner. De viktigste 
fortrinnene med ICP-MS er at metoden er veldig rask. Det tar omtrent 2 minutter å analysere en 
typiske prøve, det vil si at ICP-MS maskinen kan analysere opptil 70 elementer på et par 
minutter. I tillegg analyseres flere elementer samtidig, istedenfor at det analyseres for et element 
om gangen. ICP-MS analyser viser også isotopfordelingen til elementene. En annen fordel er at 
ICP-MS har svært lav deteksjonsgrense (Skoog, et al. 2004). 
 
Interferenser ved ICP-MS analyser er av to typer: spektroskopiske forstyrrelser og 
matrikseffekter. Spektroskopiske forstyrrelser oppstår når et ion i plasmaet har samme 
masse/ladnings forhold som et analyttion. Matrikseffekter blir merkbare ved konsentrasjoner 
større enn 500-1000 µg/mL. Disse effektene kan gi en reduksjon i analyttens signal, men kan 
unngås ved å fortynne prøven, endre introduksjons prosedyren eller ved å separere de 
forstyrrende spesiene (Skoog, et al. 2004).   
 
Andre ulemper med ICP-MS er at det er en svært kostbar maskin. Ionene som dannes i plasmaet 
er typisk positivt ladde, noe som gjør at det er vanskelig å bestemme negative ioner. 
Overlappende signaltopper og bakgrunnsstøy er også ulemper ved metoden (Mikkelsen 2010).  
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2.3 DGT 
DGT er en forkortelse for diffusive gradients in thin films og ble utviklet av Bill Davison og Hao 
Zhang i 1993. DGT’er er passive prøvetakere som akkumulerer oppløste substanser kontinuerlig 
over tid på en kontrollert måte.  DGT som prøvetakere kan brukes til ulike formål; 
 
o Måling av spormetaller, fosfater, sulfider og radionuklider 
o Måling av gjennomsnitts konsentrasjoner i vann 
o Måling av flukser og konsentrasjoner i jord og sedimenter 
o Måling av biotilgjengelige fraksjoner 
o Måling av spesiering (labile uorganiske og organiske spesier) 
 
DGT-enhetene består av et stempel i plastikk samt en kappe i plastikk. På stempelet legges to lag 
med gel og et filter før kappen settes på (figur 18). Det brukes ulike typer gel til ulike formål 
(DGT-ResearchLtd n.d.).   
	  
Figur 18 Skjematisk illustrasjon av DGT prøvetaker (DGT-ResearchLtd n.d.). 
 
I denne oppgavens sammenheng vil det være måling av metaller og biotilgjengelighet i vann som 
blir målt. 
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2.4 DGT målinger i vann 
 
For å måle metallkonsentrasjoner i vann brukes en Chelex harpiks som er impregnert med 
hydrogel for å akkumulere metallene. Dette laget med gel får et nytt lag med diffusjonsgel (med 
tykkelse Δg) av hydrogel lagt over og så et filter på toppen. For at ionene skal nå frem til Chelex 
laget må de først diffundere gjennom filteret og diffusjonsgelen. Etableringen av en konstant 
konsentrasjonsgradient i det diffusjonslaget er basisen for å kunne måle metallkonsentrasjoner 
kvantitativt. 
 
 
Figur 19 Skjematisk tverrsnitt gjennom en DGT-enhet i kontakt med løsning. Figuren viser steady-state 
konsentrasjonsgradienten. Tykkelsen på diffusjonsgrenselaget (DBL) i løsning avhenger av hastigheten til bevegelsene i 
vannet (Davison, Zhang and Miller 1994). 
 
DGT målinger bygger på massetransport gjennom de ulike filtrene. Mellom diffusjonsgelen og 
bulk løsningen er diffusjonsgrenselaget (DBL), med tykkelse δ hvor transport av ioner skjer 
utelukkende ved molekylærdiffusjon. Etter kort tid opprettes en steady state lineær 
konsentrasjonsgradient mellom løsningen og Chelex gelen. Ved å utnytte denne gradienten kan 
DGT’er brukes til å måle konsentrasjoner in situ. Fluksen, J (mol cm-2 s-1), av et ion gjennom 
gelen er gitt ved Fick’s 1.lov for diffusjon (likning 4), hvor D er diffusjonskoeffisienten (cm-2 s-1) 
og dC/dx (mol cm-4) er konsentrasjonsgradienten. 
 
J = 𝐷w  !"!"         (4) 
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Dersom diffusjonskoeffisienten til ionene i diffusjonsgelen er den samme som i vann, er fluksen 
gitt ved likning 5, hvor C(mol cm-3) er bulk løsningen til et ion og C’ er konsentrasjonen ved 
grensen mellom bindende gel og diffusjonsgel. 
 
J = D (C – C’) / (Δg + δ)       (5) 
 
Dersom frie metall ioner er i rask likevekt med ionebytteren med stor bindingskonstant, er C’ 
tilnærmet null, antatt at ionebytteren ikke er mettet. I godt blandede løsninger er tykkelsen til 
grenselaget  δ (cm) neglisjerbart lite sammenlignet med tykkelsen til diffusjonslaget Δg  i 
centimeter (typisk 0,8mm tykt) , da forenkles likning 5 til likning 6. 
 
J = D C/ Δg         (6) 
 
DGT-enhetene plasseres i vann over en bestemt tid, t (s). Metallmassen i Chelex gelen måles ved 
at filter og diffunsjonslag fjernes og Chelex gelen blir lagt på syre (1M HNO3), med kjent volum 
Ve (mL) slik at metallene blir eluert. Konsentrasjonen av de eluerte ionene Ce  blir så målt ved for 
eksempel ICP-MS. Forholdet mellom eluert og bundet metall, fe (elueringsfaktor) er blitt 
rapportert til 0,8 for kadmium, kobber og nikkel ved bruk av 1M HNO3, mens det for jern er 
rapportert til 0,7. Ved å ta med elueringsfaktoren i beregningene kan den akkumulert masse for 
ioner (M,mol) beregnes med likning 7 hvor Vg er volumet til gelen (mL) i bindingslaget. 
M = Ce (Vg + Ve) /fe        (7) 
M kan også brukes for å beregne fluksen gjennom det kjente arealet av det eksponerte 
diffusjonslaget, A (cm2 ,typisk 3,14 cm2) (likning 8). 
J = M / At         (8) 
Likning 6 og 8 gir til sammen likning 9 som demonstrerer at konsentrasjonen til bulk løsningen 
kan bli kalkulert fra kjente verdier av Δg, D og A, t og M. 
CDGT = M Δg / DtA        (9) 
DGT er utmerket for in situ bruk nettopp fordi konsentrasjonene er beregnet fra målt masse og 
tiden den har blitt distribuert. I praksis separeres diffusjonsgelen fra løsningen ved et filter for å 
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gi noe beskyttelse. I de fleste rapporter om bruk av DGT har det vært benyttet gel og filter som 
tillater fri diffusjon av ioner, med diffusjonskoeffisienter lik de i vannet. Likning 9 kan brukes så 
lenge DBL har en neglisjerbar størrelse, men hvis diffusjonsgrenselagets tykkelse ikke kan 
neglisjeres og diffusjonskoeffisienten i gelen (Dg), filter (Df) og vann (Dw) er forskjellig, må 
man bruke likning 10: 
 
 !! = !!"# !!!" + !!!" + !!"        (10) 
Her er Δf tykkelsen på filteret (typisk 0,13mm)  (DGT-ResearchLtd n.d.). 	  
2.4.1 Fordeler og ulemper med DGT 
 
DGT-enhetene er relativt robuste og kan brukes til måling i flere situasjoner, som nevnt over. 
DGT er et spesielt verktøy fordi det er laget for selektivt å binde substanser av interesse og 
nøyaktig kontrollere transporten av de til enheten. Dette gjør at man kan finne presise 
konsentrasjoner av metaller i løsning. DGT-målinger gjort i vann måler labile spesier (Zhang, 
Davison and Grime 1995) og har innebygde før-konsentrasjoner som fører til høy sensitivitet (10-
12 mol/liter) og unngår kontaminerings problemer (DGT-ResearchLtd n.d.). 
 
DGT skiller mellom spesier både kinetisk (etter labilitet) og etter størrelse (om de kan passere 
gjennom diffusjonslaget).  Totalt eller totalt oppløste metaller blir målt, men ideelt sett skulle 
man ønsket å måle de metallspesiene som er tilgjengelige for levende organismer (DGT-
ResearchLtd n.d.).  
 
”For eksempel kobber eksisterer i vann som uorganiske spesier og organiske komplekser som 
kan dissosiere raskt (labile) eller tregt (inert). DGT prøvetakerne måler da alle de uorganiske 
spesiene og de labile organiske spesiene. Ved bruk av forskjellige typer diffusjonslag kan man 
også skille målingene av uorganiske og organiske spesier, slik at bare aktiviteter av fritt ion kan 
finnes (Zhang, Davison, Fones, Harper & Teasdale, 2000). Den nærmeste teknikken som kan 
måle labile metaller er anodisk stripping voltammetri. I følge Davison, Zhang og Miller (1994) 
har disse metodene vist gode overensstemmelser. ” (Børset 2012). 
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Opptak av spormetaller gjennom levende membraner er bestemt av fri ione konsentrasjon når 
membrantransporten er lav og av den totale konsentrasjonen av labile spesier når  transporten er 
høy. Bruk av flere DGT-enheter med ulike diffusjonsgeleer kan gi in situ målinger av både 
uorganiske og organiske metallkomplekser. Dette gir fordelen av å enkelt kunne måle 
biotilgjengelighet (DGT-ResearchLtd n.d.). 
 
Det finnes noen rapporter som viser at det oppstår problemer med DGT-målingene ved veldig 
fortynnede løsninger hvor ionestyrken er mindre enn 0,2 mmol l-1 (Frederichsen 2003). pH-
området som fungerer for DGT avhenger av spesiene som skal måles og av ionebytter. De fleste 
metallene skal bli målt med høy nøyaktighet opptil pH 11, over pH 11 kan det oppstå problemer 
med geleens stabilitet. Den nedre pH-grensen for gode målinger bestemmes av konkurransen om 
ionebytter mellom metaller og hydrogenioner. Cd binder for eksempel relativt svakt og kan kun 
måles ned til pH 4,5 mens Cu binder sterkere og kan måle ned til pH 2. De fleste andre metaller 
ligger i mellom disse to verdiene (DGT-ResearchLtd n.d.). 
 
Det kan også være et problem å bruke DGT-enhetene flere ganger da de lett kan ødelegges ved 
åpning av dem. Dersom de ikke blir åpnet forsiktig kan det føre til at DGT-enhetene ikke er helt 
tette ved neste måling, noe som vil kunne gi lekkasje og rask metning på noen deler av Chelex 
gelen (DGT-ResearchLtd n.d.). 
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3 Metode 
 
I denne oppgaven har sedimentene som ble hentet fra Ilsvika/Fagervika blitt analysert og kartlagt. 
I tillegg har studien sett på effekten av tildekkingsmaterialet som skal brukes i Ilsvika/Fagervika, 
og utlekking fra både sediment og tildekkingsmaterialet blitt målt. Sediment, sjøvann og 
tildekkingsmaterialet har både sammen og alene blitt målt i akvarier på laboratoriet. På denne 
måten hadde man kontroll over hver fraksjon og hvordan den oppførte seg både alene og sammen 
med andre. En slik kontroll ga mer nøyaktig informasjon enn å bare gjøre en måling med alle 
komponenter tilstede. 
 
Metallene som det har blitt fokusert på i analysen av sedimentprøvene er: kobber, krom, 
kadmium, bly, sink, nikkel, arsen og kvikksølv. 
 
Metallene som det har blitt fokusert på i utlekkingsforsøkene på laboratoriet er: kobber, krom, 
kadmium, bly, sink, nikkel, arsen og mangan. 
 
Metodedelen er delt inn i følgende underkapitler; prøvetaking, preparering og kvalitetskontroll. 
 
3.1 Prøvetaking 
For å få de nødvendige opplysningene til oppgaven er det tatt flere typer prøver; vannprøver fra 
laboratorieforsøk, DGT-prøver fra laboratorieforsøk, vannprøver fra Ilsvika/Fagervika og 
sedimentprøver fra Ilsvika/Fagervika. 
 
3.1.1 Laboratorieoppsett for utlekkingsstudier av tildekkingsmaterialet 
 
For å studere metallenes utlekking gjennom det aktuelle tildekkingsmateriale ble det brukt tre 
akvarier (15x19,5 cm) av glass . Akvariene ble fylt med sedimenter fra Ilsvika/Fagervika-
området, det aktuelle tildekkingsmateriale og enten kunstig eller naturlig sjøvann. For at 
målingene skulle bli så gode som mulig ble det laget en testmatrise, tabell 5, med ulike 
kombinasjoner av kunstig/naturlig sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale. På denne måten 
kunne hver fraksjons bidrag til vannet måles, noe som ga en kontroll over hvor de ulike bidragene 
kom fra. Akvariene ble på forhånd vasket grundig med såpe (Zalo) og vann, før de ble fylt med 
Milli-Q vann (MQ-vann), ultrarent vann som er filtret og deionisert (Millipore:18 MΩ-cm, 0,22 
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μm filter), og syre og som fikk stå noen timer. For hvert nye forsøk ble akvariene vasket igjen. 
Akvariene var plassert i et Laminair Air Flow-skap (LAF-benk) under forsøkstiden. Etter at 
akvariene hadde stått de gjeldene tidene (12, 24 og 48 timer) ble det tatt ut en filtrert vannprøve 
(10 mL) med sprøyte.  
 
For å lage det kunstige sjøvannet ble oppskriften til Lyman og Fleming (1940) for ”Artificial 
seawater recipe” brukt, men noen av komponentene ble droppet (se vedlegg 1 og 2). Det ble laget 
7 liter kunstig sjøvann som akvariene ble fylt med. Tildekkingsmaterialet som ble brukt var det 
samme som NGI har brukt til pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika-området og 
sedimentene ble hentet fra det samme området samtidig som sedimentprøvene ble tatt. 
Tildekkingsmaterialet er  maskinsand fra Sjøla (lokalt pukkverk) kjøpt av Ramlo Sandtak AS. 
Sedimentene og tildekkingsmaterialet ble lagt i lag på ca. 10 cm hvor sedimentene ble lagt som et 
tett lag i bunn og tildekkingsmaterialet ble lagt oppå. Deretter ble akvariene fylt forsiktig opp 
med kunstig eller naturlig sjøvann (2,2 L). Da sjøvannet ble tilsatt oppstod det en oppvirvling av 
partikler som etter en tid la seg igjen. Det ble tatt en prøve kort tid etter at sjøvannet var tilsatt i 
akvariene og så ble prøvene tatt etter testmastrisen (tabell 5).  
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Tabell 5 Testmatrise for laboratorieforsøkene 
1 Kun MQ-vann i akvariene i 12 timer 
2 Kun MQ-vann i akvariene i 24 timer 
3 Kun MQ-vann i akvariene i 48 timer 
4 Kun kunstig sjøvann i akvariene i 12 timer 
5 Kun kunstig sjøvann i akvariene i 24 timer 
6 Kun kunstig sjøvann i akvariene i 48 timer 
7 Sediment + kunstig sjøvann i akvariene i 12 timer 
8 Sediment + kunstig sjøvann i akvariene i 24 timer 
9 Sediment + kunstig sjøvann i akvariene i 48 timer 
10 Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i 12 timer 
11 Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i 24 timer 
12 Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i 48 timer 
13 Sediment+ Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i akvariene i 12 timer 
14 Sediment+ Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i akvariene i 24 timer 
15 Sediment+ Tildekkingsmateriale + kunstig sjøvann i akvariene i 48 timer 
16 Sediment+ Tildekkingsmateriale + naturlig sjøvann i akvariene i 12 timer 
17 Sediment+ Tildekkingsmateriale + naturlig sjøvann i akvariene i 24 timer 
18 Sediment+ Tildekkingsmateriale + naturlig sjøvann i akvariene i 48 timer 
19  Sediment+ Tildekkingsmateriale + naturlig sjøvann etter 6 uker 
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Figur 20 viser hvordan akvariene stod på LAF-benken med sediment, tildekkingsmateriale og 
sjøvann vann oppi. På bildet til høyre ser man tydelig skille mellom sediment og tildekkingslaget, 
og man kan på begge bildene se at det ligger et fint støv av materiale på toppen av 
tildekkingslaget. Dette støvet kommer fra oppvirvlingen som oppstod da akvariene ble fylt med 
sjøvann, og som etter en tid har lagt seg igjen. 
 
 
    
 
 
 
 
 
 
 
 
Prøveparallellene 16-18 ble gjort med naturlig sjøvann som ble hentet i Ilsvika/Fagervika-
området ved NTNUs biologiske stasjon. I tillegg til enkeltprøvene ble det også brukt DGT-
prøvetakere på prøveparallellene (forsøk 13-18). Bevegelse/vibrasjon i vannet ble ordnet ved 
bruk av vibrasjonsenheter fra barberhøvler som ble tatt ut og koblet opp til en 12 volts maskot for 
å få kontinuerlig vibrasjon, da batteriene hadde fort kort levetid (6-7 timer). Vibrasjonsenhetene 
ble senket ned i vannet gjennom plastfolie som var lagt som et lokk på akvariene og tapet fast 
langs ledningen på utsiden av akvariene. DGT-prøvetakerne fikk stå et døgn i akvariene før de 
ble tatt opp. 
 
Akvariene med naturlig sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale fikk stå i 6 uker før de tre siste 
vannprøvene ble tatt. 	  	  	  	  	  
Figur	  20	  Et	  av	  akvariene	  fra	  lab	  som	  ble	  fylt	  med	  sediment,	  tildekkingsmateriale	  og	  vann	  (Grøndal	  2013).	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Figur	  21	  Bildet	  til	  venstre	  viser	  de	  tre	  akvariene	  med	  DGT-­‐prøvetakere	  og	  bildet	  til	  høyre	  viser	  hvordan	  DGT-­‐
prøvetakerne	  og	  vibratoren	  lå	  i	  vannet	  i	  akvariene	  (Grøndal	  2013).	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3.1.2 Sedimentprøver og vannprøver fra Ilsvika/Fagervika 
 
For å kartlegge metallkonsentrasjoner i området Ilsvika/Fagervika ble det tatt sedimentprøver og 
vannprøver på bestemte prøvepunkter (tabell 6). Sedimentprøvene ble tatt fra Gunnerus, 
forskningsbåten som tilhører NTNU, 24. september 2012. Det ble brukt koordinater som ved 
hjelp av GPS styrte båten til de ønskede punktene. Ved hvert prøvepunkt ble det tatt kjerneprøver 
av sedimentene og på noen punkter ble det også tatt vannprøver. Det ble tatt prøver både på 
”vanlig” grunn og i renna som ligger like utenfor Ilsvika. Det ble brukt en kjerneprøvetaker for å 
sedimentprøvene. Prøvetakeren for kjerneprøvene ble vasket mellom hver prøve, og sedimentene 
ble kuttet opp i lag på ca. 2 cm. Sedimentprøvene ble lagt i egne plastikkglass og merket før de 
ble lagt til frysetørking. Figur 22 viser hvordan prøvetakeren for kjerneprøver av sediment ser ut. 
Mer informasjon om prøvepunktene finnes i tabell 6 og figur 23.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figur	  22	  Til	  venstre	  prøvetakeren	  som	  ble	  brukt	  for	  de	  fleste	  sedimentprøvene.	  Til	  høyre	  prøvetakeren	  som	  ble	  
brukt	  til	  de	  dypeste	  prøvene	  (Grøndal).	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Tabell	  6	  Koordinater for prøvepunktene til sedimentprøvene 
Prøvepunkt Koordinat (nord) Koordinat (øst) 
1 63°26.170 10°21.143 
2 63°26.185 10°21.157 
3 63°26.199 10°21.173 
4 63°26.213 10°21.188 
5 63°26.228 10°21.202 
6 63°26.243 10°21.219 
7 63°26.247 10°21.262 
8 63°26.232 10°21.187 
9 63°26.218 10°21.172 
10 63°26.202 10°21.157 
11 63°26.188 10°21.142 
12 63°26.173 10°21.126 
13 63°26.144 10°21.120 
14 63°26.145 10°21.101 
1x 63°26.177 10°21.129 
7x 63°26.144 10°21.120 
 
Prøvepunkt 13 og 7x har de samme koordinatene, da det bare ble prøvetatt forskjellige dybder 
med to ulike instrumenter. 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
  
	   66	  
	  
Figur	  23	  Kart	  over	  prøvepunktene	  i	  Ilsvika/Fagervika	  (googleEarth	  2013).	   	  
	  
Figur	  24	  Oversiktsbilde	  over	  Ilsvika/Fagervika	  med	  prøvepunktene	  (googleEarth	  2013).	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Det ble tatt vannprøver med karusell-vannprøvetaker av merket Seabird electronics inc. med 12 
flasker på 2,5 liter. Vannprøvetakeren senkes ned i havet og sylindere fylles med vann. Tabell 7 
viser hvilke punkter vannprøvene ble tatt fra og hvilken dybde. 
 
 
Tabell 7 Koordinater for vannprøvene.  
Prøvepunkt Koordinat 
(nord) 
Koordinat 
(øst) 
Dybder som ble prøvetatt på hvert 
prøvepunkt (m) 
1 63°26.170 10°21.143 1,2,5,12 
1x 63°26.177 10°21.129 1,2,5,12 
3x 63°26.211 10°21.163 1,2,5 
7x 63°26.144 10°21.120 1,2,5,17 
14 63°26.145 10°21.101 1,2,5,14 
 
 
 
3.1.3 DGT-målinger 
 
DGT-målinger ble gjort på 6 av de 19 akvarieforsøkene, forsøk 13-18. DGT-prøvetakerne ble 
senket ned i vannet i akvariene og tapet fast ved hjelp av en tråd som var festet til dem. Det ble 
montert tre DGT-enheter i hvert akvarium, på tre ulike vegger av akvariet. DGT-prøvetakerne 
fikk være i vannet i et døgn før de ble tatt opp igjen. Under eksponeringstiden ble det også laget 
bevegelse i vannet ved hjelp av vibrerende elementer.  
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3.2 Preparering 
3.2.1 Preparering av sedimentprøver for ICP-MS analyse 
 
Etter at sedimentprøvene var hentet inn ble de lagt på frys (-23 °C). Før prøvene kunne 
dekomponeres med UltraClave måtte de frysetørkes i ett døgn. Da prøvene var blitt tomme for 
vann kunne de prepareres for UltraClave maskinen. Sedimentene ble veid inn direkte i 
teflonrørene til UltraClave maskinen. Disse ble først vasket med MQ-vann (ELGA Purelab 
Option-Q: 18,2 MΩ-cm) to ganger. Prøvesedimentene ble målt inn (80-120 mg) utenfor 
avtrekkskap, og det ble brukt finkornet sediment i prøvene. Teflonrørene med sedimentprøven 
ble tilsatt salpetersyre (HNO3, 50%, 9mL) og satt i stativ som ble plassert i UltraClave maskinen. 
Det ble dekomponert 38 sedimentprøver og to blankprøver i hver runde.  
 
Da prøvene var ferdige i UltraClave ble de tatt ut og hvert prøverør ble kakket på toppen før det 
ble åpnet. Etterpå ble løsningen helt over i en måleflaske. Prøverørene ble vasket to ganger med 
MQ-vann som også ble helt over i måleflasken, slik at all løsning skulle komme med. Deretter 
ble det tilsatt MQ-vann i måleflasken, til vekten lå innen 109,8±0,5 g. Flasken ble vendt ett par 
ganger før et nytt rør ble vasket med denne løsningen for så å bli fylt opp med løsningen. Den 
samme prosedyren ble gjort for samtlige av prøvene, med vasking mellom hver prøve.  
 
Prøvene var så klare for å analyseres med ICP-MS. ICP-MS analysen ble utført av Syverin 
Lierhagen på NTNU i Trondheim. Det ble benyttet Thermo Electronics element 2 HR-ICP-MS til 
analysen. Prøvene hadde alle en matriks på 0,1M HNO3, og alle resultatverdiene fra ICP-MS 
analysen ble korrigert for fortynning og blankprøver. 
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3.2.2 Preparering av DGT-prøvetakerne for måling av metaller 
 
Alle DGT-enhetene ble først vasket i MQ-vann, deretter ble plastikkbasen/stempelet satt på en 
glassplate, som også var vasket med MQ-vann, i LAF-benk. På stempelet ble det først lagt en 
Chelex gel, denne ble lagt med den ruglete siden opp, deretter ble det lagt på diffusjonsgel og 
tilslutt filter. Alle lagene ble lagt på med syrevaskede pinsetter, og det ble gjort forsiktig og 
nøyaktig. Plastikktoppen ble satt over stempelet og trykket på plass (figur 25 viser hvordan den 
ferdige DGT-prøvetakeren ser ut) før det ble dryppet noen dråper MQ-vann over filteret. Det ble 
også festet en tråd i hver prøvetaker for å kunne henge dem ned i akvariene som skulle brukes.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Etter at DGT-enhetene hadde vært i akvariene i et døgn ble de tatt opp og preparert for analyse 
med ICP-MS. Plastkappen på DGT-prøvetakerne ble forsiktig jekket av og så ble filteret fjernet 
med pinsett. Videre ble diffusjonsgelen og Chelex gelen forsiktig separert ved hjelp av pinsetter. 
Chelex gelen ble lagt på prøverør som ble fylt med salpetersyre (HNO3, 1M) til Chelex gelen var 
dekket (ca. 3 mL) og veid. Prøverørene fikk stå i et døgn før væsken i rørene, uten Chelex gelen, 
ble helt over i et nytt prøverør. Denne væsken ble veid og ble så fortynnet med MQ-vann og veid 
Figur	  25	  Bildene	  viser	  DGT-­‐delene,	  hvordan	  diffusjonsgel	  legges	  over	  Chelex	  gel	  med	  
pinsett	  og	  den	  ferdige	  DGT-­‐enheten.	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igjen. Disse prøverørene ble videre levert til ICP-MS analyse. ICP-MS analysen ble utført av 
Syverin Lierhagen ved NTNU Trondheim. 
 
3.2.3 Preparering av vannprøver fra akvarium 
 
Vannprøvene som ble tatt fra akvariene på laboratoriet ble tatt etter tidsplanen fra testmatrisen 
(tabell 5). Hver prøve ble tatt med sprøyte med filter. Sprøyten og filteret ble først vasket en gang 
med prøvevann, før det ble tatt vannprøve (10 mL) som ble fylt på et prøverør og konservert med 
3 dråper syre (HNO3, suprapure). Dette ble gjort for alle de gjeldene prøvene, som ble tatt i tre 
paralleller for hvert tidspunkt. Prøvene var da klare for ICP-MS analyse. ICP-MS analysen ble 
utført av Syverin Lierhagen ved NTNU Trondheim. 
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3.3 Kvalitetskontroll 
3.3.1 Kvalitetskontroll av ICP-MS 
 
ICP-MS ble kontrollert ved at det ble sjekket 3 paralleller med to referanser, samt at to 
blankprøver ble analysert for hver gang prøvene ble analysert. Referansematerialene var Soil 
GBW- 07408 og TeaW-07605-583-1, og hadde et sertifisert innhold av grunnstoffer. Det ble 
også tatt tre paralleller av to av vannprøvene fra akvariene. I tillegg er korrelasjonsanalysene en 
ekstra verifisering av analysene. Lantanidene (La139-Lu175) skal korrigere med en 
korrelasjonsfaktor (R2) større enn 0,9, hvis ikke er det antageligvis feil i analysene. 
3.3.2 Kvalitetskontroll av laboratorieforsøk 
 
Laboratorieforsøkene ble kvalitetssikret ved at det ble gjort egne målinger for alle de ulike 
fraksjonene (sediment, sjøvann, tildekkingsmateriale og akvariene i seg selv med kun MQ-vann) 
som skulle brukes i akvariet. På den måten hadde man en kontroll over hvor mye hver fraksjon 
bidrog med til systemet med tanke på tilførsel av metaller. Videre ble bidraget som var målt for 
de fraksjonene som ikke var aktuelle i et tilfelle, trukket fra den totale konsentrasjonen, slik at 
man satt igjen kun med det aktuelle bidraget. Dette gjorde at man hele tiden kunne se hvor de 
forskjellige bidragene kom fra og når de kom.  Akvariene stod også på en LAF-benk under hele 
forsøket og prøvene ble konservert med suprapure syre. 
 
3.3.3 Kvalitetskontroll av DGT 
 
DGT konsentrasjonene ble kontrollert opp mot ICP-MS konsentrasjonene til enkeltprøvene fra 
akvariene ved hjelp av statistisk analyse (t-test) i programmet qti-plot. En t-test er en statistisk 
metode man bruker for å teste om det er signifikant forskjell mellom gjennomsnittet av to 
datasett. Statistisk signifikans indikerer sannsynligheten for at den observerte forskjellen mellom 
datasettene skyldes tilfeldigheter. Analysen viste at DGT konsentrasjonene og ICP-MS 
konsentrasjonene ikke var signifikant forskjellige. Dette er med på å styrke troverdigheten og 
sikkerheten til DGT-prøvene. Resultatene fra t-testene finnes i vedlegg 6. 
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4 Resultater 
 
Resultatdelen vil bestå av en presentasjon av resultater funnet i analysene av sedimentprøvene, 
vannprøvene, laboratorieforsøkene og DGT-målingene, samt korrelasjonsanalyse og diskusjon av 
resultatene.  
 
4.1 Analyse av sedimentprøvene 
Sedimentprøvene ble analysert med ICP-MS og metallene av størst interesse for denne oppgaven 
ble trukket ut til analyse. De aktuelle metallene er bly, nikkel, kadmium, krom, sink, kvikksølv, 
krom og arsen. Disse metallene er av de som utgjør toksiske effekter på det marine miljøet 
(Fiskeri and kystdepartementet 2005). Metallene vil diskuteres opp mot EU’s tilstandsklasser 
som er gitt for de ulike metallene. 
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4.1.1 Arsen 
 
For de aller fleste prøvepunktene (12 av 16) og dybdene kom arsen ut i tilstandsklasse V (svært 
dårlig). For noen av prøvepunktene var det dybdelag som hadde konsentrasjoner i tilstandsklasse 
IV (dårlig). Dette er veldig høye verdier som kan utgjøre en risiko for dyre- og plantelivet i havet 
(StatensForurensningstilsyn 2007). Det var ved to prøvepunkt (8 og 7x) et dybdelag hvor arsen 
konsentrasjonen var i klasse III (moderat).  For prøvepunkt 1x var verdiene i tilstandsklasse I 
(bakgrunn). Arsen kan stamme fra CCA-trevirke, partikulært kull og fossilt brensel (Miljøstatus, 
Arsen 2011), men konsentrasjonene som ble funnet i det aktuelle området stammer mest 
sannsynlig fra dumpingen som skjedde fra Killingdal Gruveverk.  
 
Dybdeprofilene viser at det midterste laget har høyere konsentrasjon enn de nederste laget/lagene. 
Profilene viser også at de øverste lagene av sedimentet har lavere konsentrasjoner, enn hva de 
midterste lagene. Dette passer godt sammen med at de nederste lagene er eller nærmer seg det 
naturlige innholdet i sedimentene, mens de midterste lagene representerer en tid hvor utslipp av 
metaller til havet økte, og de øverste lagene viser at man har klart å redusere utslippene og 
dermed konsentrasjonene i de nyere sedimentene som over tid har blitt sedimentert over de eldre. 
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Figur	  26	  Dybdeprofil	  for	  arsen	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.1.2 Bly 
 
Analyseringen av bly viste at blykonsentrasjonen for de fleste punktene lå innenfor 
tilstandsklasse V (svært dårlig). Prøvepunkt 8, 1x og 7x hadde dybder som ikke var innenfor 
denne klassen. Punkt 8 lå innenfor IV (dårlig), mens punkt 1x lå innenfor I (bakgrunn) og punkt 
7x lå i tilstandsklasse IV (dårlig) for to prøver på samme dybde. Disse tallene viser at området 
Ilsvika/Fagervika er sterkt blyforurenset. De høye konsentrasjonene utgjør en stor risiko for det 
akvatiske livet. Mye av blyforurensingen stammer fra dumpingen fra Killingdal Gruveselskap. 
Malmen som ble dumpet hadde et høyt innhold av bly (NGU, Malmdatabase 2013). I tillegg kan 
det stamme fra industri og biltrafikk i nærområdet (Hansen and Tiller 2012), men det er ikke 
sannsynlig at de høye konsentrasjonene i hovedsak stammer fra noe annet enn Killingdal-
utslippene.  
 
Dybdeprofilene for bly viser det samme som for arsen, de laveste konsentrasjonene er i de 
dypeste lagene, de høyeste konsentrasjonen er i midten, mens konsentrasjonene igjen avtar i de 
øverste lagene av sedimentet. 
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Figur	  27	  Dybdeprofil	  for	  bly	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8.	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4.1.3 Kobber 
 
Analysen av kobber viste at kobber var det eneste metallet som hadde så høye konsentrasjoner at 
samtlige prøvepunkter og dybdelag lå i tilstandsklasse V (svært dårlig). Det var kun et 
prøvepunkt som ikke lå innenfor tilstandsklassse V (svær dårlig). For prøvepunkt 1x lå 
konsentrasjonene innenfor klasse I (bakgrunn). De høye konsentrasjonene av kobber i området 
Ilsvika/Fagervika skyldes nok hovedsakelig utslipp fra Killingdal Gruveselskap som dumpet 
kobbermalm rett i havet, men noe kan også stamme fra bunnstoff til båter (Hansen and Tiller 
2012). 
 
Dybdeprofilene til kobber viser samme utvikling som for arsen og bly, men reduksjonen av 
kobber i de øverste lagene for punkt er svakere her enn for arsen og bly. Det kan komme av at det 
fremdeles tilføres noe kobber til sedimentene. 
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Figur	  28	  Dybdeprofil	  for	  kobber	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.1.4 Sink  
 
I likhet med arsen, bly og kobber ble det også funnet høye konsentrasjoner av sink i området. 
Omtrent alle prøvepunktene for sink lå innenfor tilstandsklassen V (svært dårlig). Noen få 
dybdelag samt punkt 8 og 1x hadde konsentrasjoner som var lavere enn tilstandsklasse V (svært 
dårlig). Punkt 8 var i klassen IV (dårlig), det var også den ene prøven fra punkt 7x. Prøvepunkt 
1x hadde sinkkonsentrasjoner i klasse I (bakgrunn).  
I områdene rundt prøvepunktene med svært høye konsentrasjoner er det fare for det akvatiske 
miljøet dersom det oppstår oppvirvling av sedimentene (Eisler 1993). Det meste av sinken i 
sedimentene antas å stamme fra Killingdal Gruveselskaps avfallsdumping da sinkinnholdet i 
malmen var høyt, men noe kan også stamme fra bunnstoff til båter, maling eller bildekk som har 
lekket ut i havet (Egede-Nissen, et al. 2008). 
 
Dybdeprofilene til sink viser forventet utvikling, ved å ha de høyeste konsentrasjonene i de 
midterste lagene. 
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Figur	  29	  Dybdeprofil	  for	  sink	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.1.5 Kadmium 
 
Analysen av kadmium viser mye mer variasjon i konsentrasjonen for de ulike prøvepunktene og 
dybdelagene enn de foregående metallene. For prøvepunkt 1-4 og 9-14 ligger de fleste 
dybdelagene i tilstandsklasse IV (dårlig), men for prøvepunktene 5-8 og 7x ligger nesten samtlige 
av prøvelagene i klasse III (moderat). Prøvepunkt 1x har kadmiumkonsentrasjoner i 
tilstandsklasse I (bakgrunn). En av årsakene til at konsentrasjonene av kadmium generelt er 
lavere enn kobber, sink og bly er at malmen som ble dumpet hadde et lavere innhold av kadmium 
enn de tre andre metallene (NGU, Malmdatabase 2013). Kadmium kan stamme fra avløp og 
kloakkslam (Miljøstatus, Miljøstatus 2011), men det antas at det meste også her stammer fra 
utslipp fra Killingdal Gruveselskap . 
 
Dybdeprofilene for kadmium følger den samme trenden som kobber, arsen, sink og bly selv om 
konsentrasjonene generelt er lavere. Dette stemmer overens med at sedimenter kan brukes til å 
følge historisk utvikling når det gjelder utslipp av metaller til havet. 
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Figur	  30	  Dybdeprofil	  for	  kadmium	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.1.6 Krom 
 
Analysen av krom viser at det er ett av to metaller som ikke overstiger tilstandsklasse II (god). 
Det betyr at alle sedimentprøvene som ble analysert lå innenfor akseptable kromkonsentrasjoner. 
Alle prøvepunktene og dybdelagene lå innenfor klasse II (god) og prøvepunkt 1x lå innenfor 
klasse I (bakgrunn). Krom som finnes i sedimenter foreligger ofte på formen krom(III), men 
dersom det er oksiderende forhold vil denne formen omdannes til krom (VI) som er veldig giftig 
for levende organismer (Miljøverndepartementet n.d.). Innholdet av krom i malmen som ble 
dumpet fra Killingdal Gruveselskap var lavere enn for de allerede analyserte metallene (NGU, 
Malmdatabase 2013). 
 
Dybdeprofilene til krom viser at det er ganske jevne konsentrasjoner fra det midterste laget og 
opp i det øverste laget av sedimentene. Dette kan henge sammen med at malmen fra Killingdal 
ikke hadde så høyt innhold av krom og at tilførselen av krom i havet lenge har vært stabil. 
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Figur	  31	  Dybdeprofil	  for	  kobber	  ved	  prøvepunkt	  1,3	  og	  8	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4.1.7 Kvikksølv 
 
De aller fleste prøvepunktene for kvikksølv lå innenfor tilstandsklasse III (moderat), mens punkt 
14 og 7x, samt noen dybdelag lå innenfor klasse II (god). Prøvepunkt 1x lå også her i klasse I 
(bakgrunn). Kvikksølvkonsentrasjonene kan komme fra kloakk- og industriutslipp (Hansen and 
Tiller 2012). For kvikksølv bør det vurderes tiltak for områder hvor konsentrasjonen overstiger 
tilstandsklasse II (god), som det i de fleste prøvene gjør her (StatensForurensningstilsyn 2007). 
 
Dybdeprofilene for kvikksølv er litt varierende, da prøvepunkt 8 har høyeste konsentrasjon i det 
dypeste sedimentlaget. Ellers følger de forventet utvikling. 
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Figur	  32	  Dybdeprofil	  for	  kvikksølv	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.1.8 Nikkel 
 
Analysene av nikkel viser at det var det metallet med konsentrasjoner i laveste  
tilstandsklasser. De øverste dybdelagene for de fleste punktene (1-10 og 1x) ligger innenfor 
tilstandsklasse II (god), mens de resterende ligger innenfor klasse I (bakgrunn). Det betyr at det 
ikke er forventet at konsentrasjonen skal føre til negative effekter på det akvatiske livet. Mye av 
nikkelkonsentrasjonene antas i hovedsak å stamme fra berggrunn, siden det i Trøndelag finnes 
naturlig høye nivåer av nikkel i berg, og ikke fra utslippene fra Killingdal (Ottesen, Almklov and 
Tijhuis, Innhold av tungmetaller og organiske miljøgifter i overflatejord fra Trondheim 1995). 
 
Dybdeprofilene for nikkel viser at det ikke er tydelige økninger i konsentrasjon i de midterste 
lagene av sedimentet. Dette passer godt med at konsentrasjonene av nikkel ligger i tilstandsklasse 
I (bakgrunn) og II (god) for alle punkter og dybdelag. 
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Figur	  33	  Dybdeprofil	  for	  nikkel	  ved	  prøvepunktene	  1,3	  og	  8	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4.2 Sammenhenger mellom de forskjellige metallene 
 
Ved å se på de ulike prøvepunktene og dybdelagene i forhold til tilstandsklassene er det en klar 
likhet mellom metallene arsen, bly kobber og sink (vedlegg 3). Alle de fire metallene har jevnt 
over svært høye konsentrasjoner som ligger innenfor tilstandsklasse V (svært dårlig). For alle de 
fire metallene er konsentrasjonene for prøvepunkt 1x svært lave og innenfor tilstandsklasse I 
(bakgrunn). For tre av metallene arsen, bly og sink skiller prøvepunkt 8 seg ut ved at det er litt 
lavere konsentrasjoner på det punktet enn ellers. For punkt 8 ligger konsentrasjonene for de tre 
metallene i tilstandsklasse IV (dårlig).  
 
Flere av metallene har dybdeprofiler som viser den samme utviklingen. For eksempel prøvepunkt 
1,3 og 8 har som figurene 34, 35 og 36 viser ganske like dybdeprofiler for metallene arsen, bly, 
kobber, kadmium og sink hvor konsentrasjonene er høyere i de midterste lagene enn i det øverste 
og nederste laget. Dette er en typisk profil for steder hvor det ved et tidspunkt er blitt sluppet ut 
mer forurensninger enn det var før, for så at denne forurensningstilførselen har opphørt. Det vil 
med andre ord være renere dybdelag nederst, før den økte forurensningen startet, og renere 
dybdelag over de forurensede lagene, da tilførselen av forurensinger ble stoppet. Sedimentene 
over det midterste laget vil med tiden bli renere og renere, da det resedimenteres nytt sediment 
oppå, gitt at forurensningskilden er lokalisert og stoppet.  
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Figur 35 Dybdeprofil for arsen, bly, kobber, kadmium og sink for prøvepunkt 3. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
På figurene 34, 35 og 36 ser kadmium ut som en rett strek, det fordi størrelsesordenen til 
konsentrasjonene er mye mindre for kadmium enn for de andre fire metallene, men kadmium 
følger også den samme utviklingen. 
 
Selv om de fleste metallene har en dybdeprofil som viser en slik utvikling som diskutert over er 
det ikke alle dybdeprofilene som følger denne utviklingen. Noen av dybdeprofilene viser at de 
høyeste konsentrasjonene er lengst nede i sedimentene, og det kan komme av at noen av prøvene 
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  Dybdeprofil	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ble tatt dypere enn andre, da prøvetakingsinstrumentet ikke alltid fikk tatt så dype prøver som 
ønskelig.  Utenom prøvepunkt 1x og 7x som er spesielle dybder ble for eksempel punkt 3 tatt 
dypere enn de andre punktene. De metallene som hadde høyeste konsentrasjon nederst ville 
kanskje ha hatt lavere konsentrasjoner dersom man hadde kommet enda lenger ned i sedimentet. 
 
For de andre metallene kadmium, krom, kvikksølv og nikkel er det ingen klare likheter mellom 
dybdelag. Konsentrasjonene for disse fire metallene er generelt innenfor lavere tilstandsklasser 
enn de fire første (arsen, bly, kobber og sink). Det viser seg igjen at konsentrasjonene er lave for 
prøvepunkt 1x. Kadmium, krom og kvikksølv har konsentrasjoner i klasse I (bakgrunn) for punkt 
1x, mens nikkel ligger i klasse II (god). De to metallene som kommer best ut i forhold til 
tilstandsklassene er krom, som for det meste ligger i klasse II (god) og nikkel som ligger like mye 
i klasse I (bakgrunn) og II (god).  
 
Konsentrasjonene for metallene som ligger i tilstandsklasse III (moderat) og opp til V (svært 
dårlig) er høyere for de prøvepunktene som ligger nærmest land. For metallene arsen, sink, bly og 
kadmium ser man tydelig at, for eksempel prøvepunkt 8 som ligger lenger i fra land og området 
hvor Killingdal Gruveverk lå, har lavere konsentrasjoner enn punkter som ligger nærmere land. 
Det er også lavere konsentrasjoner fra punktene 6 og 7 som ikke ligger nærmest land.  
 
Prøvepunktene 13, 14 og 7x er prøver som er tatt fra kløften som går gjennom Ilsvika. På forhånd 
ble det antatt at konsentrasjonene av metallene ville være høyere her med tanke på at sedimenter 
kan gli ned langs løft-veggene og dermed samles i bunn. Analysen viser ikke spesielle forskjeller 
mellom prøvepunktene i kløfta og resten. Dette kan være et resultat av det var vanskelig å få tatt 
prøvene dypt nok, da Gunnerus ikke hadde slike instrumenter.  
Det ble som nevnt tidligere laget et eget verktøy for å ta prøver dypere enn det instrumentene på 
båten klarte, men dette verktøyet kom ikke lenger ned enn ca. 140 cm. Det som da kan ha skjedd 
er at prøvene som ble tatt, ble tatt langs kløft-veggene, da prøvetakeren mest sannsynlig traff 
disse og ikke ned i det dypeste av kløfta. Figur 37 viser topografien i Ilsvika og den aktuelle 
kløften. 
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Figur 37 Topografi i Ilsvika/Fagervika. Innrammet er kløften i Ilsvika som prøvene 7x, 13 og 14 ble tatt fra (Hansen, 
Eilertsen and Longva 2005). 
 
Prøvepunkt 1x har for alle prøvene de desidert laveste konsentrasjonene og ligger tilstandsklasse 
I (bakgrunn) for alle metallene utenom for nikkel hvor konsentrasjonene ligger i klasse II (god). 
En forklaring på det kan være at prøvepunkt 1x ligger på en kant som gjør at sedimenter ikke 
legger seg oppå hverandre der, men raser ut og samler seg et annet sted som ligger nedenfor 
kanten.  
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Figur 38 Innrammet er kanten som prøvepunkt 1x ligger på (Hansen, Eilertsen and Longva 2005) . 
 
De høyeste konsentrasjonene for metallene ble funnet på prøvepunktene 12, 10 og 1. Prøvepunkt 
12 og 1 ligger like ved hverandre og ganske nær området hvor dumpingen fant sted, mens punkt 
10 ligger lenger nord og like utenfor en kaien som er mellom Ilsvika og Fagervika. 
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4.3 Sammenligning av tidligere forskning og funnet data 
I rapporten ”Forurenset grunn og sedimenter i Trondheim kommune” (2000) hvor det også ble 
analysert for arsen, bly, kobber, sink, kadmium, krom, kvikksølv og nikkel er det likheter mellom 
de generelle konsentrasjonene som ble funnet da og nå. Rapporten fant ikke spesielt høye 
konsentrasjoner av nikkel og krom. Dette stemmer godt med resultatene som er funnet nå. Nikkel 
og krom var også her de metallene som skilte seg ut med de laveste konsentrasjonene som lå i 
tilstandsklassene I (bakgrunn) og II (god).  
 
Rapporten fant også at metallene arsen, sink, kadmium, kobber og bly var høyest i 
Ilsvika/Fagervika hvor de lå innenfor tilstandsklassene IV (dårlig) og V (svært dårlig). Også for 
sedimentprøvene som ble tatt nå var konsentrasjonene for disse metallene generelt svært høye og 
innenfor de samme tilstandsklassene. Det er rimelig  å anta at forurensningene kommer fra 
Killingdal Gruveselskap, men andre forurensningskilder kan være bybranner, forbrenning av kull, 
industriutslipp, gassverk, krematorier og vedfyring (Egede-Nissen, et al. 2008). Rapporten sier 
også at det like utenfor Killingdal Gruveselskap ble funnet høye forurensninger i et lag på minst 
137 cm. Prøvene som ble tatt i denne omgang viser høye konsentrasjoner helt ned mot 140-150 
cm dypt.  
 
For kvikksølv ble det funnet flest konsentrasjoner som ligger i tilstandsklasse III (moderat) og 
ingen over det nivået. I følge rapporten var det relativt lave konsentrasjoner av kvikksølv med 
unntak av et prøve som var i klasse V (svært dårlig). Det kan se ut som om konsentrasjonene for 
kvikksølv som ble funnet nå generelt er litt høyere enn de fra rapporten. 
 
Funnene fra rapporten ”Forurenset grunn og sedimenter i Trondheim kommune” (2000)  og 
resultatene funnet nå er ganske like dersom man sammenligner graden av forurensning i forhold 
til tilstandsklassene gitt av Statens forurensningstilsyn/KLIF (2007). Det er naturlig at det vil 
være noen variasjoner da prøvepunktene ikke er de samme. 
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4.4 Korrelasjonsanalyse 
I korrelasjonsanalysene som ble gjort ble det funnet flere metaller som korrelerer med hverandre. 
Tabell 7 viser de metallene som korrelerer og hvilken korrelasjonsfaktor (R2) de har. Jo nærmere 
korrelasjonsfaktoren er 1 desto bedre korrelerer metallene. Det er kun tatt med 
korrelasjonsanalyse for metallene som er aktuelle i denne oppgaven. De metallene med 
korrelasjonsfaktor nærmest 1 korrelerer mest og er nærmest lineære. Metaller med 
korrelasjonsfaktor fra 0,7 og større ble tatt med i analysen. 
 
 
 
Som tabell 7 viser korrelerer bly med kobber, jern, sink, kadmium og arsen. Kobber korrelerer 
med sink, kadmium, arsen og kvikksølv. Jern korrelerer med sink, kadmium og arsen. Sink 
korrelerer med kadmium, arsen og kvikksølv mens kadmium korrelerer med arsen og kvikksølv. 
Det ble ikke funnet noen korrelasjoner for nikkel, krom og mangan. 
 
Flere av korrelasjonene som er funnet kan forklares med avfallsdumpingen fra Killingdal. 
Malmen som ble dumpet hadde høyt innhold av kobber, sink og bly samt noe krom, jern, arsen 
og kadmium. På grunn av det høye innholdet av sink, bly og kobber er det naturlig at disse 
metallene vil korrelere med hverandre i området utenfor Killingdal hvor dumpingen foregikk. De 
andre metallene som korrelerer med kobber, bly og sink er kadmium, arsen og kvikksølv og det 
kan bety at disse også finnes i avfallet som ble dumpet i Trondheimsfjorden. 
 
Den sterkeste korrelasjonen som ble funnet er mellom sink og kadmium (R2=0,96). En av 
grunnene til at disse korrelerer så sterkt kan være at de to metallene har like kjemiske egenskaper 
Metall/korrelerende 
metall Pb Cu Fe Zn Cd As Hg 
Pb 1 0,78 0,92 0,9 0,87 0,95   
Cu   1   0,79 0,78 0,7 0,79 
Fe     1 0,79 0,74 0,96   
Zn       1 0,96 0,78 0,7 
Cd       
 
1 0,76 0,73 
As           1   
Hg             1 
Tabell	  8	  Korrelasjon	  mellom	  de	  ulike	  metallene.	  R2-­‐faktoren	  står	  oppgitt	  for	  hvert	  metall.	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(Manhan 2005). Malmen fra Killingdal inneholdt mye sink og kadmium som nok er kilden til de 
to metallene (NGU, Malmdatabase 2013). 
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4.5 Analyse av vannprøver fra Ilsvika/Fagervika 
 
Det ble i tillegg til sedimentprøvene tatt vannprøver av sjøvannet ved noen av prøvepunktene. 
Tabell 9 viser inndelingen av metallene fra vannprøvene i tilstandsklasser. 
Gjennomsnittskonsentrasjonen for hvert punkt ble brukt. De aller fleste metallene ligger innenfor 
akseptable tilstandsklasser, klasse II (god) og I (bakgrunn), utenom kobber som for alle punktene 
ligger i klasse IV (dårlig) og sink som ligger både i klasse IV (dårlig) og II (moderat). Det ble 
ikke observert en spesiell endring i konsentrasjon av metaller med økende dybde (vedlegg 4). 
 
Tabell 9 viser tilstandsklassene for metaller i vannprøvene ved de ulike prøvepunktene 
 
 
 
 
 
I perioden da opprydningen av Killingsdalsområdet pågikk (mars 2010-oktober 2011), ble det 
gjort en overvåkning av utslipp fra Killingdalsområdet til sjøen. I rapporten ”Overvåkingsrapport 
Killingdal Trondheim”(2011) viser resultatene av vannprøvene at det er lite utslipp av 
metallforurensinger etter opprydningen. Det kan bety at metallkonsentrasjonene i vannprøvene er 
spredning/oppvirvling fra sedimentene som lagrer eldre forurensinger fra tiden da det ble dumpet 
malm fra Killingdal, eller fra andre kilder som nærliggende industri og (båt)trafikk.  
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4.6 Resultater fra laboratorieforsøkene 
For å få mest mulig presis informasjon fra laboratoriestudiene ble forsøkene delt opp og 
målingene ble gjort del for del. Det betyr at for eksempel kunstig sjøvann alene i akvariet ble 
prøvetatt først og så ble det tatt prøver av kunstig sjøvann med sediment , før det tilslutt ble tatt 
prøver med både kunstig sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale. Ved å dele forsøkene opp på 
den måten ble hver fraksjon målt og kontrollen over hvert bidrag ble større. Fullstendige 
resultater finnes i vedleggene 15, 16, 17 og 18. 
 
4.6.1 Bidrag fra sediment til kunstig sjøvann 
For å se på bidraget fra sedimentene ble bidraget fra kunstig sjøvann, som ble målt for seg selv, 
trukket fra. Resultatene er varierende. Noen av metallene går ned etter at sedimentet ble tilsatt 
akvariet med kunstig sjøvann, i forhold til når akvariet kun inneholdt kunstig sjøvann, mens 
andre går opp i konsentrasjon.  
 
Metallene som konsentrasjonene går ned for er krom, sink og kobber. Grunnen til at noen av 
konsentrasjonene i vannet går ned etter at sedimentet er tilsatt kan være at metallene adsorberes 
på partikulært materiale (Comber, et al. 1996). Adsorpsjonsprosesser avhenger av flere faktorer 
som temperatur, hvilken form metallet foreligger på (spesiering), pH og størrelsen på partiklene 
(Zhou and Kot 1995). Det  kan også skje at metaller feller ut og dermed ikke er i løsning (Kanugo 
and Mohapatra 2000). Bidraget fra metallene varierer likevel over tid. Tabellene 10 og 11 viser 
eksempler på hvordan konsentrasjonene av metallene gikk ned (negative). 
 
Tabell 10 Bidrag av krom fra sediment i kunstig sjøvann i prosent 
Cr Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t -98 -91 -100 -96 
24 t -82 -95 -97 -92 
48 t -78 -96 -94 -89 
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Tabell 11 Bidrag av sink fra sedimentet i kunstig sjøvann i prosent 
Zn Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t -85 -57 -56 -66 
24 t -75 -28 -25 -43 
48 t -33 -51 -51 -45 
 
 
For de andre metallene gikk konsentrasjonene opp da sediment ble tilsatt akvariet med kunstig 
sjøvann. Over tid økte konsentrasjonene til de andre metallene med omtrent fem til ti ganger. 
Som tabellene 12 og 13 viser var arsen og mangan de metallene som økte aller mest. 
 
Tabell 12 Bidrag av arsen fra sediment til kunstig sjøvann i prosent 
As Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 8650 8413 8827 8630 
24 t 9785 12790 11980 11518 
48 t 12823 6740 7116 8893 
 
 
Tabell 13 fra Bidrag av mangan fra sediment til kunstig sjøvann i prosent 
Mn Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 2178 11828 10900 8302 
24 t 3296 25148 26272 18239 
48 t 7444 12380 18766 12864 
 
 
For noen av metallene gikk konsentrasjonene både opp og ned, og flere ganger var det ulikt fra et 
akvarium til ett annet, som man kan se i tabell 12 for arsen. I akvarium 1 økte konsentrasjonen 
for arsen for hvert tidspunkt det ble tatt prøve. I akvarium 2 og 3 var det en økning fra etter 12 
timer og til 24 timer, for så å få en nedgang etter 48 timer. Ulik oppførsel for metallene ble 
observert for flere av dem. 
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4.6.2 Bidrag fra tildekkingsmaterialet til kunstig sjøvann 
Bidraget fra tildekkingsmaterialet ble funnet ved å ta prøver av akvarier med kun kunstig sjøvann 
og akvarier med tildekkingsmateriale og kunstig sjøvann. På den måten kunne verdiene for 
kunstig sjøvann trekkes fra verdiene fra både kunstig sjøvann og tildekkingsmateriale, slik at man 
fikk vite hvor mye bidrag tildekkingsmaterialet i seg selv hadde. 
 
Også her er det noen av konsentrasjonene som går ned når tildekkingsmaterialet ble tilsatt 
akvariet, i motsetning til når det kun var kunstig sjøvann i. Grunnene til dette er de samme som 
for sedimentet, at metallene adsorberes på partikulært materiale eller feller ut (Comber, et al. 
1996), (Kanugo and Mohapatra 2000). Metallene hvor konsentrasjonen i vannet avtar for er sink, 
bly, kobber og krom og konsentrasjonene forsetter å avta over tid. Tabell 14 viser hvordan 
konsentrasjonene for bly avtok mer og mer etter som tiden gikk. Verdiene for nedgangen til sink, 
kobber og krom er ganske like bly sine verdier. 
 
 
Tabell 14 Bidrag fra tildekkingsmaterialet til kunstig sjøvann i prosent 
Pb Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t -82 -94 -89 -88 
24 t -89 -92 -92 -91 
48 t -95 -95 -93 -94 
 
 
For de seks andre metallene er det varierende bidrag fra tildekkingsmaterialet, men bidragene fra 
arsen og mangan skiller seg ut med at de er veldig store. I tabell 15 og 16 kan man se at 
konsentrasjonene av arsen øker med 300-400 ganger, mens konsentrasjonene av mangan øker 
med så mye som 1500-1750 ganger.  
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Tabell 15 Bidrag av arsen fra tildekkingsmaterialet til kunstig sjøvann i prosent 
As Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 27878 31410 30452 29913 
24 t 28801 37543 32900 33081 
48 t 37638 43986 32209 37945 
 
 
Tabell 16 Bidrag av mangan fra tildekkingsmaterialet til kunstig sjøvann i prosent 
Mn Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 97495 113606 88971 100024 
24 t 123981 124137 135578 127899 
48 t 154417 174935 170768 166706 
 
 
 
Bidraget fra kadmium er relativt lite og dobler seg, mens nikkel ligger på en økning på 10-30 
ganger fra hva som var i vannet før tildekkingsmaterialet ble tilsatt. 
 
4.6.3 Utlekking av metaller i kunstig sjøvann før og etter tildekking av sedimentene 
 
Resultatene fra forsøkene med tildekkingsmateriale har blitt studert på to måter; først ble 
endringer i utlekkingen kun fra sediment til vann studert deretter ble den totale utlekkingen fra 
både sediment og tildekkingsmateriale til vannet studert. 
 
Resultatene for utlekking kun fra sediment til vannet gjennom tildekkingsmaterialet viser at 
utlekkingen totalt sett reduseres ved å bruke tildekkingsmateriale. Konsentrasjonen til 7 av de 8 
metallene som har blitt studert reduseres etter at tildekkingsmaterialet er blitt lagt på. Tabell 17 
viser et eksempel på kadmium og hvor stor differansen mellom bidragene før og etter tildekking 
var. Forholdene i de ulike akvariene var forskjellige, men gjennomsnitts reduksjonen av 
utlekking er for metallene etter 48 timer er brukt.  
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Tabell 17 Differanse i bidrag av kadmium fra sediment til vann før og etter tildekking 
Før tildekking         
     Endring i kadmium konsentrasjoner fra lab forsøk i prosent (%) 
     Cd Akvarium   Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 64 104 206 125 
24 t 96 268 378 247 
48 t 555 462 1265 761 
     Etter tildekking     
     Endring i kadmium konsentrasjoner fra lab forsøk i prosent (%) 
     Cd Akvarium   Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 38 48 101 63 
24 t 29 14 33 26 
48 t 56 18 27 34 
     Differanse 499 443 1239 727 
etter 48t         
 
 
Krom skiller seg ut fra de andre metallene ved at kromkonsentrasjonen i vannet var lavere i 
akvariene med sediment og kunstig sjøvann, og akvariene med sediment, tildekkingsmateriale og 
kunstig sjøvann enn akvariene med bare kunstig sjøvann. Både sedimentet og 
tildekkingsmaterialet bidrar altså til at krom konsentrasjonen går ned i forhold til hvor mye som 
var i det kunstige sjøvannet, når det var alene i akvariene. Det var lavest konsentrasjon i akvariet 
med sediment og kunstig sjøvann, det betyr at utlekkingen av krom avtok mer i det akvariet med 
kun sediment enn i akvariet som også hadde tildekkingsmateriale. Grunnen til at konsentrasjonen 
av krom avtar kan være at krom adsorberes til partikulært materiale eller feller ut (Comber, et al. 
1996), (Kanugo and Mohapatra 2000) under de forholdene som oppstår når sediment eller 
tildekkingsmateriale tilsettes det kunstige sjøvannet. 
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Resultatene hvor kun utlekking fra sedimentet til vannet er målt viser at konsentrasjonene går ned 
etter tildekking og at det derfor har en positiv effekt . Problemet er at tildekkingsmateriale i seg 
selv lekker så store mengder av noen metaller at det totale resultatet kun er effektivt for noen av 
metallene. Med andre ord betyr det at tildekkingsmaterialet som ble brukt i forsøkene lekker, for 
noen av metallene, større konsentrasjoner enn sedimentet. Dette betyr effekten av 
tildekkingsmaterialet blir dårligere når man studerer det totale bidraget av metaller fra både 
sediment og tildekkingsmateriale. 
 
Metallene arsen, mangan og nikkel lekker klart mer ut fra tildekkingsmaterialet enn fra 
sedimentet. Tabellene 18 og 19 viser forskjellen i bidrag fra arsen for sediment og 
tildekkingsmateriale. Tallene viser tydelig at det lekkes mye mer arsen fra tildekkingsmaterialet 
enn sedimentet.  
 
Tabell 18 Bidrag av arsen fra sedimentet i prosent 
As Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 8650 8413 8827 8630 
24 t 9785 12790 11980 11518 
48 t 12823 6740 7116 8893 
 
 
Tabell 19 Bidrag av arsen fra tildekkingsmaterialet i prosent 
As Akvarium     Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 27878 31410 30452 29913 
24 t 28801 37543 32900 33081 
48 t 37638 43986 32209 37945 
 
 
 
På grunn av at utlekkingen av visse metaller er så høy fra tildekkingsmaterialet blir den totale 
konsentrasjonen av disse metallene høyere i vannet etter at tildekkingslaget er lagt over 
sedimentene. Tabell 20 viser hvor stor differansen på bidrag av arsen er fra sediment og det totale 
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bidraget fra både sediment og tildekkingsmateriale. Det negative tallet forteller at 
konsentrasjonen ikke har gått ned men opp, i gjennomsnitt med 45405 prosent, eller 454 ganger i 
forhold til konsentrasjonen som var før henholdsvis sediment og tildekkingsmateriale ble tilsatt. 
For de metallene hvor dette gjelder mister tildekkingsmaterialet sin effekt, og virker faktisk 
motsatt av sin hensikt.  
 
Metallene i vannet som totalt sett øker i konsentrasjon etter tildekking er arsen, nikkel og 
mangan. For kobber, sink, bly og kadmium synker konsentrasjonene etter tildekking. 
Konsentrasjonen for krom er omtrent uendret før og etter tildekking. 
 
 
Tabell 20 Differanse i bidrag av arsen fra sediment vs. sediment og tildekkingsmateriale 
Før tildekking         
          Endring i arsen konsentrasjoner fra lab forsøk i prosent (%) 
     As Akvarium   Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 8650 8413 8827 8630 
24 t 9785 12790 11980 11518 
48 t 12823 6740 7116 8893 
          Etter tildekking         
     Endring i arsen konsentrasjoner fra lab forsøk i prosent (%) 
     As Akvarium   Gjennomsnitt 
  1 2 3   
Tid Bidrag (%) Bidrag (%) Bidrag (%)   
12 t 55357 51782 58732 55290 
24 t 52977 57628 60801 57135 
48 t 58719 55767 48410 54299 
     
          Differanse -45897 -49027 -41293 -45406 
etter 48t         	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4.6.4 Konsentrasjon som funksjon av tid i akvarier med kunstig sjøvann 
Konsentrasjonene av de ulike metallene har ulik oppførsel i de ulike akvariene og også ulik 
oppførsel med tanke på hvordan konsentrasjonene endres i forhold til de ulike fraksjonene. For å 
se om det er en spesiell trend for variasjonene har alle gjennomsnittskonsentrasjonene blitt plottet 
som funksjon av tid for alle de aktuelle metallene. Det er vanskelig å trekke ut generelle trender. 
Det ser uansett ut som om noen metaller fortsetter å lekke over tid, mens andre stabiliserer seg 
over tid og går ned i konsentrasjon. Andre metaller går enten kraftig opp etter 24 timer for så å gå 
ned igjen etter 48 timer eller omvendt. Fullstendige resultater finnes i 7, 8 og 9. 
 
Akvarier med sediment 
Det er to metaller som fortsetter å lekke mye i løpet av tiden da det ble tatt prøver. Det er kobber 
og kadmium. Arsen og mangan har lignende oppførsel ved at de begge har en mye større 
utlekking etter 24 timer enn etter 12 timer, men utlekkingen avtar kraftig igjen etter 48 timer. 
Krom har en svak økning i utlekking over tid. Sink når sitt toppnivå etter 24 timer og ser ut til å 
stabilisere seg der. Bly og nikkel har veldig lik profil som viser at metallene først øker i 
konsentrasjon etter 12 timer før de går ganske kraftig ned etter 24 timer, for så å øke forbi nivået 
de var på etter 12 timer. 
 
Akvarier med tildekkingsmateriale 
Metallene kobber og krom har en lignende profil ved at de begge øker mest i konsentrasjon etter 
12 timer for så at konsentrasjonen avtar jevnt etter som tiden går. Mangan og arsen har igjen 
sterkest økning i utlekking over tid. De to metallene øker mye for alle tre prøvetidspunktene. 
Profilen mellom de to metallene er lik både i akvariene med sediment og de med 
tildekkingsmateriale. Forskjellen er at verdiene er mye høyere i akvariene med 
tildekkingsmateriale. Nikkel har høyeste konsentrasjoner etter 48 timer, og ganske mye lavere 
nivåer etter 12 og 24 timer. Kadmium gjør et sprang i konsentrasjon fra 12 timer til 24 timer og 
stabiliserer seg rett under 24 timers-nivået etter 48 timer. Både sink og bly har avtagende 
konsentrasjoner etter som tiden går. 
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Akvarier med både sediment og tildekkingsmateriale 
Krom og arsen har helt like profiler som viser at metallene når sin topp i utlekking etter 24 timer 
for så å daler ganske kraftig etter 48 timer, så mye at nivået etter 48 timer er lavere enn nivået 
etter 12 timer. Metallene kobber og nikkel har en større økning fra 24 til 48 timer enn fra 12 til 24 
timer, men øker hele tiden. Det samme gjør bly som øker tilnærmet lineært. Mangan øker kraftig 
gjennom hele tidsperioden. Kadmium øker lite i løpet av tiden og ser ut til å stabilisere seg på 24 
timer-nivået også etter 48 timer. Sink har ganske like konsentrasjoner etter 12 og 24 timer, men 
avtar en del etter 48 timer 
 
4.6.5 Laboratorieresultater fra akvarier med naturlig sjøvann 
 
Akvariene med naturlig sjøvann ble ikke delt opp og målt i fraksjoner slik som det ble gjort for 
kunstig sjøvann. For naturlig sjøvann ble det tatt prøver etter 12,24 og 48 timer, gjort DGT-
målinger, samt tre enkle vannprøver etter at akvariene hadde fått stå i seks uker. 
 
Vannprøvene som ble tatt etter seks uker viste at 7 av de 8 studerte metallene fulgte utviklingen 
som kunne observeres fra prøvene som ble tatt etter 12 ,24 og 48 timer (tabell 21). Det eneste 
metallet som hadde en annen utvikling enn det utviklingen etter 48 timer skulle tilsi var krom.  
 
Tabell 21 Viser utviklingen til konsentrasjonene over tid 
	  	  	  
Det er fire metaller som fremdeles har økt i konsentrasjon etter seks uker, de metallene er 
kadmium, nikkel, arsen og mangan. Av de fire metallene er det i følge laboratoriestudien med 
kunstig sjøvann tre som lekker mer fra tildekkingsmaterialet enn sedimentet. Det er nikkel, arsen 
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og mangan. Utviklingen kan bety at tildekkingsmaterialet fortsetter å lekke disse metallene over 
lang tid. Kadmium er derimot ikke et av metallene som lekker mer fra tildekkingsmaterialet enn 
sedimentet. Analysene fra akvariene med kunstig sjøvann viste at det var en utlekking av 
kadmium fra sedimentet som var omtrent 6 ganger høyere enn utlekkingen fra 
tildekkingsmaterialet. Det kan bety at tildekkingsmaterialet reduserer kadmiumkonsentrasjonen 
umiddelbart, men at kadmium over tid trenger igjennom dekklaget. Siden krom var et av 
metallene som lekket mer fra tildekkingsmaterialet enn sedimentet kan utviklingen tyde på at 
krom stabiliserer seg før konsentrasjonen avtar igjen, noe som igjen kan bety at utlekkingen fra 
tildekkingsmaterialet stopper og at krom som er i løsning reduseres på grunn av for eksempel 
adsorpsjon eller felling. 
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4.7 Analyse av DGT-målinger 
 
DGT-målingene ble gjort for både naturlig og kunstig sjøvann i akvarier med sediment og 
tildekkingsmateriale. DGT-prøvetakerne måler kontinuerlig konsentrasjon av de utvalgte 
metallene i løpet av de 24 timer de ble eksponert i vannet. Konsentrasjonene fra DGT-målingene 
ble sammenlignet med enkeltprøvene som ble tatt etter 24 timer siden DGT-prøvetakerne fikk stå 
i vannet i 24 timer. Det ble brukt gjennomsnittskonsentrasjoner for både DGT-målingene og 
enkeltprøvene tatt fra akvariene.  
 
Arsen har ikke blitt tatt med i analysen gjort med DGT. Grunnen til det er at arsen er 
problematisk i forhold til målinger med DGT da arsen har lavere akkumulering i DGT-prøver enn 
forventet. Årsaken til den lave akkumuleringen kan skyldes ladninger i gel i DGT og ladningen 
til arsen, som kan påvirke den effektive diffusjonskoeffisienten (Bennett, et al. 2010). 
 
Akvarier med kunstig sjøvann 
DGT-målingene som ble gjort for akvariene med det kunstige sjøvannet ble sammenlignet med 
resultatene fra laboratoriestudiene. Figur 39 viser en sammenligning av metallkonsentrasjoner 
målt med DGT og konsentrasjoner fra enkeltprøver analysert med ICP-MS.  Av figuren kan man 
se at DGT-målingene stemmer godt med ICP-MS konsentrasjonene funnet med enkeltprøvene, 
som ble tatt i de samme akvariene med det samme innholdet i. At konsentrasjonene fra ICP-MS- 
og DGT-analysene er så like er med på å styrke målingene som har blitt gjort. 
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Akvarier med naturlig sjøvann 
Det ble også gjort en lik sammenligning for metallkonsentrasjonene funnet ved DGT og 
enkeltprøver i naturlig sjøvann. Siden det kun ble tatt målinger av akvarier med alle tre 
fraksjonene oppi (sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale) for naturlig sjøvann er den eneste 
sammenligningen som har blitt gjort for disse akvariene sammenligningen mellom 
konsentrasjonene fra enkeltprøvene og DGT-målingene. Figur 40 viser at det også her var stor 
likhet mellom konsentrasjonene, men differansen mellom målt jern var større for målingene gjort 
i naturlig sjøvann enn de i det kunstige sjøvannet. 
 
 
Figur 40 Konsentrasjoner fra DGT-målinger og enkeltprøver i akvarier med naturlig sjøvann. 
 
Det ble også gjort en sammenligning mellom resultatene for kunstig sjøvann og naturlig sjøvann. 
På den måten fikk man sjekket om det var store forskjeller mellom de to vanntypene. I figur 41 er 
konsentrasjonene for både kunstig- og naturlig sjøvann satt inn, og man kan tydelig se at 
hovedforskjellen mellom konsentrasjonene er at konsentrasjonen av mangan er høyere i 
akvariene med kunstig sjøvann enn de med naturlig sjøvann. De statistiske analysene (t-test) som 
ble gjort for å sammenligne konsentrasjonene mellom de to ulike analyseringsteknikkene og 
mellom de to ulike vanntypene viste at det ikke var noen signifikant forskjell mellom dem. Det er 
igjennom laboratorieanalysene sjekket at de høye mangan-verdiene ikke stammer fra det kunstige 
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sjøvannet, men i hovedsak fra tildekkingsmaterialet. Målingene viser at konsentrasjonen av 
mangan generelt er høyere enn de andre metallene for begge vanntypene. Selv om 
konsentrasjonene av mangan er høyere i målingene for det kunstige sjøvannet kan man se at de 
andre metallene er ganske like i konsentrasjon siden grafene har samme form. Dette viser at 
forskjellen for metallkonsentrasjonene mellom naturlig og kunstig sjøvann for de fleste metallene 
ikke er spesielt stor, noe som gjør at resultatene fra laboratorieundersøkelsene av 
tildekkingsmateriale i det kunstige sjøvannet kan overføres til akvariene med naturlig sjøvann. 
 
 
 
Figur 41 Konsentrasjoner fra DGT-målinger og enkeltprøver i naturlig sjøvann vs. naturlig sjøvann.  
 
Det kan være flere grunner til at konsentrasjonen av mangan er høyere i det kunstige sjøvannet 
enn i det naturlige sjøvannet. Det kan ha vært organisk materiale til stede i det naturlige 
sjøvannet, som kan ha ført til at noe av mangan-spesiene ble adsorbert på partikulært materiale. 
Dersom det er tilfellet kan det være med på å senke konsentrasjonen av mangan målt i oppløst 
form (Comber, et al. 1996), (Kanugo and Mohapatra 2000). Det ble ikke tilsatt organisk materiale 
til det kunstige sjøvannet. Det kan også ha vært andre ligander tilstede i det naturlige sjøvannet 
som kan ha kompleksbundet mangan. I tillegg til adsorpsjon og kompleksbinding med andre 
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ligander kan det ha foregått redox-reaksjoner som kan ha ført til kompleksering til for eksempel 
manganoksid.  
 
Song og Muller (1999) gjorde en studie på interaksjonene mellom vann og sediment basert på 
forholdene mellom mineralisering av organisk materiale og mobilitet til tungmetaller i sterkt 
forurensede sedimenter i elver i Tyskland. I studien ble Fe, Mn, Cd, Zn, Pb, Cu, Cr og Co i 
porevann og sedimenter studert, samt alkalinitet og pH i porevann. Det ble funnet at NO3-, SO4- 
avtok med dybden i sedimentene, mens konsentrasjonen til Fe og Mn økte. Dette skjedde på 
grunn av mineralisering av organisk materiale hvor blant annet Mn4+ og Fe3+ fungerer som 
elektron akseptorer. 
 
Song and Muller mente at konsentrasjonene av Fe2+ og Mn2+ ikke bare er påvirket av redox-
reaksjoner, men også av felling og oppløsning av Fe og Mn mineraler. Det ble observert at Fe og 
Mn (Fe2+ og Mn2+ ) konsentrasjonene i porevann var overmettet med hensyn på MnCO3 
(rhodochrosite) og FeCO3 (siderite) og at ionene ble felt ut og oppløst for å danne disse 
forbindelsene. Song og Muller fant også at Fe2+ og Mn2+ diffunderer oppover i sedimentet på 
grunn av konsentrasjonsgradienter og at de feller ut i den oksiske fasen av sedimentet. I 
motsetning til Mortimer (1942) som observerte akkumulering av oksidert Fe og Mn på 
sedimentoverflaten, fant ikke Song og Muller dette. De mente at det var på grunn av høyt 
geogenisk innhold av Mn og Fe i sedimentene eller på grunn av sedimentmiksing som følge av 
bioturbasjon (Song and Muller 1999). 
 
En siste grunn til at konsentrasjonene av mangan er så forskjellige kan være at mangan i det 
naturlige vannet foreligger på en form som Chelex gelen binder dårlig til, eller at filteret som ble 
brukt på DGT-prøvetakerne er ugjennomtrengelig. Da vil ikke mangan akkumuleres i Chelex 
gelen og dermed ikke bli tatt med i analysen. Dette er mindre sannsynlig enn adsorpsjon og 
kompensering. 
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4.8 Oppsummering resultater fra laboratorieforsøk 
 
Utlekkingen fra sedimentet til vannet reduseres for 7 av 8 metaller ved hjelp av 
tildekkingsmaterialet dersom man kun tar i betraktning bidraget av metaller fra sedimentet. Ser 
man derimot på det totale bidraget av utlekking fra både sediment og tildekkingsmateriale 
reduseres kun konsentrasjonene for 4 av 8 metaller. Grunnen til det er at tildekkingsmaterialet 
lekker mer av disse metallene enn hva sedimentet gjør. I tillegg kan det se ut som om 
tildekkingsmaterialet som er brukt ikke er effektivt i forhold til reduksjon av kadmium da 
konsentrasjonene av dette metallet fortsatte å øke også etter 6 uker. 
 
På bakgrunn av observasjonene som er blitt gjort igjennom laboratoriestudiene kan det være 
grunnlag for å vurdere om det aktuelle tildekkingsmaterialet fungerer slik som ønsket før det 
legges utover store arealer i Ilsvika/Fagervika. Tabellene 22 og 23 viser en oversikt over hvilken 
effekt tildekkingsmaterialet hadde på de ulike metallene i kunstig sjøvann. På grunn av de høye 
metallkonsentrasjonene som finnes i området er det nødvendig med et tiltak, og med tanke på at 
den naturlige sedimenteringen har en sedimenteringshastighet på bare 0,73 mm per år er det mer 
effektivt å legge et tildekkingslag enn å vente på naturlig sedimentasjon. 
 
Tabell 22 Bidrag fra sediment etter tildekking i kunstig sjøvann 
Bidrag fra sediment etter tildekking i 
kunstig sjøvann 
 
Metaller analysert Cd, Pb, Ni, Cu, As, Zn ,Mn, Cr 
Metaller med redusert konsentrasjon i vannet Cd, Pb, Ni, Cu, As, Zn ,Mn 
Metaller uten redusert konsentrasjon i vannet Cr 
 
 
Tabell 23 Bidrag fra sediment og tildekkingsmateriale etter tildekking i kunstig sjøvann 
Bidrag fra sediment og tildekkingsmateriale 
etter tildekking i kunstig sjøvann 
 
Metaller analysert Cd, Pb, Ni, Cu, As, Zn ,Mn, Cr 
Metaller med redusert konsentrasjon i vannet Cd, Pb, Cu, Zn 
Metaller uten redusert konsentrasjon i vannet Mn, As, Ni, Cr 
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5 Konklusjon 
 
I denne masteroppgaven var målet å kartlegge konsentrasjonsforholdene av utvalgte metaller i 
overflatesedimentene i Ilsvika/Fagervika, samt gi en visuell framstilling av disse. I tillegg til 
analyse av sedimentprøver skulle korrelasjonsforhold belyses og resultatene skulle diskuteres opp 
mot geokjemiske, geotekniske og forurensningsmessige forhold. Den andre delen av 
masteroppgaven bestod i å studere utlekking og effekt av tildekkingsmaterialet som NGU har 
brukt i sin pilottest for tynntildekking i Ilsvika/Fagervika.  
 
Sedimentprøvene som ble tatt på utvalgte punkter i Ilsvika/Fagervika viste at det var svært høye 
konsentrasjoner av flere metaller. Arsen, bly, kobber og sink utmerket seg negativt ved at de alle 
hadde konsentrasjoner som lå innenfor tilstandsklasse V (svært dårlig). Kadmium hadde også 
høye konsentrasjoner som lå i tilstandsklasse IV (dårlig). De høye verdiene av metaller i 
sedimentene kan i hovedsak forklares med utslippene av malm fra Killingdal Gruveselskap. 
Korrelasjonsanalysene underbygger dette da både kobber og sink, bly og sink, bly og kobber, 
kadmium og sink og bly og arsen korrelerer godt. Dersom man ser på hvilke metaller som hadde 
høyest innhold i malmen som ble dumpet er det også bly, kobber og sink som samsvarer godt 
med funnene fra analysene. 
 
De tre siste metallene, krom, nikkel og kvikksølv lå innenfor tilstandsklassene I (bakgrunn), II 
(god) og III (moderat), hvor kvikksølv var det eneste som hadde konsentrasjoner i klasse III 
(moderat). Dette kan bety at disse metallene ikke hovedsakelig stammer fra utslippene fra 
Killingdal Gruveselskap. Resultatene som ble funnet stemte godt med resultater som var funnet i  
rapporten ” Forurenset grunn og sedimenter i Trondheim kommune” av NGU (2000). 
 
Laboratoriestudiene av tildekkingsmaterialet viste at tildekkingsmaterialet som ble brukt 
reduserer utlekking av metaller fra sedimentet til vannet for 7 av de 8 metallene som ble studert 
(Cu, Cd, Cr, Pb, As, Zn, Ni, Mn). Det eneste metallet som ikke reduseres er krom, og 
konsentrasjonen av krom er nesten den samme før og etter tildekking. Problemet med 
tildekkingsmaterialet er at det lekkes store konsentrasjoner av metaller fra tildekkingsmaterialet 
selv, noe som gjør at det totale bidraget av metaller fra både sediment og tildekkingsmateriale blir 
så høyt at tildekkingen kun er effektiv for 4 av 8 metaller. Metallene kobber, kadmium, bly og 
sink reduseres, men det gjør ikke krom, arsen, nikkel og mangan. Bidragene av arsen og mangan 
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fra tildekkingsmaterialet er svært høye og konsentrasjonene mangedobles etter at 
tildekkingsmaterialet er tilført akvariene. På bakgrunn av disse funnene kan det være grunn til å 
vurdere om det aktuelle tildekkingsmaterialet er så godt egnet for tildekking som man først antok. 
 
Sammenligningen mellom DGT-målingene og ICP-MS konsentrasjonene fra vannprøvene viste 
at det var godt samsvar mellom dem. Dette er med på å styrke sikkerheten til prøvene. DGT-
målingene viste én tydelig forskjell fra prøver i kunstig sjøvann og naturlig sjøvann, det var at 
konsentrasjonen av mangan var relativt høyere i det kunstige sjøvannet. Konsentrasjonene av 
mangan var høye i sedimentet, men lekkingen av mangan fra tildekkingsmaterialet var enda 
større. Grunnen til at konsentrasjonen var lavere i det naturlige sjøvannet kan komme av flere 
faktorer som adsorpsjon, felling, pH, redox-reaksjoner eller kompleksering. 
 
Enkeltprøvene som ble tatt av akvariet med naturlig sjøvann, sediment og tildekkingsmateriale 
etter 6 uker viste at de metallene som lekkes fra tildekkingsmaterialet fortsatte å øke sin 
konsentrasjon i vannet. I tillegg kan det se ut som om at kadmium, som det var høyere 
konsentrasjoner av i sedimentet enn tildekkingsmaterialet, klarer å trenge igjennom dekklaget og 
forsetter å lekke ut over tid, selv om det umiddelbart ble redusert. 
 
På grunnlag av observasjonene som er blitt gjort kan det være nødvendig å vurdere bruken og 
effektiviteten til det aktuelle tildekkingsmaterialet en gang til før det legges ut over et så stort 
areal som er tiltenkt. 
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6 Videre arbeid 
 
Denne oppgaven har gitt ny data til området Ilsvika/Fagervika som flere ganger før har blitt 
kartlagt. Resultatene fra sedimentprøvene viser at det er høye konsentrasjoner av metaller og kan 
være en trussel mot det marine livet. Det er bestemt at området skal tynntildekkes og i forbindelse 
med det ville det vært interessant å se hvordan metallkonsentrasjonene i for eksempel børstemark 
eller skalldyr påvirke av dette. 
 
Området som tildekkes bør overvåkes og kontrolleres kontinuerlig slik at man kan følge med på 
effekten av tildekkingen, konsentrasjonsendringer, innvirkning på det marine miljøet og eventuell 
spredning av metaller også etter tildekkingen. I tillegg er det interessant å se hvor lenge et slik 
tiltak har effekt og hvordan utviklingen i sedimentene og i det marine livet er etter flere tiår. 
 
Laboratorieundersøkelsene har vist at oppførselen til de ulike metallene ikke er lette å forutse da 
det er så mange ulike faktorer og forhold som spiller inn. Det ville vært både nyttig og spannede å 
gjøre flere laboratorieundersøkelser for flere typer tildekkingsmateriale, samt måle enda flere av 
faktorene som kan spille inn. 
 
I forhold til akkurat det tildekkingsmaterialet som er blitt studert i denne oppgaven viser 
resultatene at det kan være nyttig å undersøke andre tildekkingsmaterialer eller vurdere dette 
tildekkingsmaterialets totale effekt før det blir utført tynntildekking av store arealer i Trondheims 
fjorden. 
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Vedlegg 	  
Vedlegg 1  Oppskrift på kunstig sjøvann Lyman og Fleming (1940)   
	   iii	  
Vedlegg 2  Kjemikalier brukt til å lage kunstig sjøvann  	  	  	  
Navn	   Leverandør	   Renhet	  (%)	   Referansenummer	  NaCl	   MERCK	   99,5-­‐100,5	   1.06404.1000	  Na2SO4	   sds	   99,9	   1310517	  KCl	   MERCK	  suprapur	   99,99	   6308453	  NaHCO3	   AnalaR	  NORMAPUR	   99,7-­‐100,3	   27778.293	  KBr	   MERCK	   99,5	   1.04905.0500	  NaF	   SIGMA-­‐ALDRICH	   99	   201154-­‐500G	  MgCl2	   MERCK	   98	   8.14733.0500	  CaCl2	  *	  2H2O	   J.T	  Baker	  Chemicals	   99-­‐106	   0064	  	  	   	  
	   iv	  
Vedlegg 3 Konsentrasjoner i sedimentprøvene inndelt i Klifs tilstandsklasser  
	   v	  
	  	   	  
	   vi	  
	  	   	  
	   vii	  
Vedlegg 4 ICP-MS konsentrasjoner fra vannprøvene fra Ilsvika/Fagervika 	   	  
	   viii	  
Vedlegg 5 Gjennomsnittskonsentrasjoner for utvalgte metaller i vannprøvene  
	   ix	  
Vedlegg 6 t-testene gjort i qti-plot for DGT og ICP-MS konsentrasjoner og for kunstig 
sjøvann og naturlig sjøvann 	  Er	  det	  signifikant	  forskjell	  mellom	  DGT-­‐målingene	  og	  enkeltprøvene	  fra	  ICP-­‐MS	  gjort	  på	  akvariene?	  	  Program:	  qti-­‐plot	  	  	  Kunstig	  sjøvann	  ICP-­‐MS	  vs.	  DGT	  	  
Metall	   DGT	   ICP-­‐MS	  Cu	   1,97	   1,60	  Cr	   0,25	   0,11	  Zn	   5,53	   4,64	  Mn	   1196,92	   1025,20	  Fe	   49,84	   4,21	  Cd	   0,17	   0,09	  Pb	   0,13	   0,04	  Ni	   12,63	   10,93	  	  	  	  	  
[26.05.13 16:19 "Table1"] Two Sample Paired t-Test 
Sample N Mean Standard Deviation Variance Standard Error  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_1 8 158,43 419,9481396213 176 356,4399714 148,4740886365  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_2 8 130,8525 361,3896445568 130 602,4751929 127,7705341583  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Difference of Means: 27,5775 
Null Hypothesis: Mean1 - Mean2 = 0 
Alternative Hypothesis: Mean1 - Mean2 <> 0 
t DoF P Value 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
1,29261066366 7 0,2371739653012 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
At the 0,05 level, the difference of the population means is not significantly different than the test difference (0). 
Confidence Interval for Difference of Means 
Level Lower Limit Upper Limit 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
90 -12,8428237299 67,9978237299 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Power Analysis 
Alpha Sample Size Power 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,05 8 0,1636878305456 (actual) 	  	  	  
	   x	  
Naturlig	  sjøvann	  	  	  
Metall	   DGT	   ICP-­‐MS	  Cu	   1,66	   4,87	  Cr	   0,28	   0,13	  Zn	   10,39	   3,43	  Mn	   294,73	   281,40	  Fe	   60,76	   5,67	  Cd	   0,06	   0,05	  Pb	   0,05	   0,03	  Ni	   3,88	   4,33	  	  	  	  
[26.05.13 16:25 "Table1"] Two Sample Paired t-Test 
Sample N Mean Standard Deviation Variance Standard Error  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_1 8 46,47625 102,4019130593 10 486,15179821 36,20454356537  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_2 8 37,48875 98,58216941611 9 718,444126786 34,8540602491  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Difference of Means: 8,9875 
Null Hypothesis: Mean1 - Mean2 = 0 
Alternative Hypothesis: Mean1 - Mean2 <> 0 
t DoF P Value 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
1,312616653707 7 0,2307084785417 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
At the 0,05 level, the difference of the population means is not significantly different than the test difference (0). 
Confidence Interval for Difference of Means 
Level Lower Limit Upper Limit 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
90 -3,98469958711 21,95969958711 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Power Analysis 
Alpha Sample Size Power 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,05 8 0,1678194640918 (actual) 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 	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DGT-­‐målinger	  kunstig	  sjøvann	  vs.	  naturlig	  	  	  
Metall	   DGT	  
kunstig	  
sjøvann	  
DGT	  
naturlig	  
sjøvann	  Cu	   1,97	   1,66	  Cr	   0,25	   0,28	  Zn	   5,53	   10,39	  Mn	   1196,92	   294,73	  Fe	   49,84	   60,76	  Cd	   0,17	   0,06	  Pb	   0,13	   0,05	  Ni	   12,63	   3,88	  	  	  	  
[26.05.13 16:27 "Table1"] Two Sample Independent t-Test 
Sample N Mean Standard Deviation Variance Standard Error  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_1 8 158,43 419,9481396213 176 356,4399714 148,4740886365  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_2 8 46,47625 102,4019130593 10 486,15179821 36,20454356537  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Difference of Means: 111,95375 
Null Hypothesis: Mean1 - Mean2 = 0 
Alternative Hypothesis: Mean1 - Mean2 <> 0 
t DoF P Value 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,7325642104326 14 0,4759110650794 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
At the 0,05 level, the difference of the population means is not significantly different than the test difference (0). 
Confidence Interval for Difference of Means 
Level Lower Limit Upper Limit 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
90 -157,2175687798 381,1250687798 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Power Analysis 
Alpha Sample Size Power 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,05 8 0,09595021582981 (actual) 	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  
	   xii	  
ICP-­‐MS-­‐målinger	  kunstig	  sjøvann	  vs	  naturlig	  	  	  
Metall	   ICP-­‐MS	  
kunstig	  
sjøvann	  
ICP-­‐MS	  
naturlig	  
sjøvann	  Cu	   1,60	   4,87	  Cr	   0,11	   0,13	  Zn	   4,64	   3,43	  Mn	   1025,20	   281,40	  Fe	   4,21	   5,67	  Cd	   0,09	   0,05	  Pb	   0,04	   0,03	  Ni	   10,93	   4,33	  	  	  
[26.05.13 16:29 "Table1"] Two Sample Independent t-Test 
Sample N Mean Standard Deviation Variance Standard Error  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_1 8 130,8525 361,3896445568 130 602,4751929 127,7705341583  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Table1_2 8 37,48875 98,58216941611 9 718,444126786 34,8540602491  
-------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Difference of Means: 93,36375 
Null Hypothesis: Mean1 - Mean2 = 0 
Alternative Hypothesis: Mean1 - Mean2 <> 0 
t DoF P Value 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,7049560951568 14 0,4923999886043 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
At the 0,05 level, the difference of the population means is not significantly different than the test difference (0). 
Confidence Interval for Difference of Means 
Level Lower Limit Upper Limit 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
90 -139,9025772489 326,6300772489 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
Power Analysis 
Alpha Sample Size Power 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 
0,05 8 0,09237861152426 (actual) 
----------------------------------------------------------------------------------------------------------------------------- 	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Vedlegg 7  Grafer som viser utviklingen for metallkonsentrasjonene som lekket fra 
sediment og tildekkingsmaterialet fra 12 til 48 timer.  	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Vedlegg 8 Grafer som viser utviklingen for metallkonsentrasjonene som lekket fra 
tildekkingsmaterialet fra 12 til 48 timer.  	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